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1. Sissejuhatus
1.1. Metsamajanduse mõju parasvöötme metsaelustikule 
Juba aastatuhandeid on loodusmetsad üle maailma üha kasvava majandamissurve all, mistõttu 
nende pindala kahaneb ja killustub ning elurikkus metsades väheneb (Butchart jt 2010; 
Hansen jt 2013). Viimase 300 aasta jooksul on maailma metsadest hävinud umbes 20% 
(Richards 1990). Selle peamisteks põhjusteks on nende asendamine põllumaaga ning 
majandamine puidu tootmiseks. Parasvöötmes on metsasus küll viimastel aastakümnetel 
suurenenud, kuid valdavalt on need põllumajandusmaadele kasvanud või istutatud liigivaesed 
puistud (FAO 2010; Kuemmerle jt 2011). Et metsad on elupaigaks rohkem kui pooltele 
kõigist maismaaliikidest (Millennium Ecosystem Assessment 2005), on üha rohkem hakatud 
tähelepanu pöörama metsade liigirikkuse säilitamisele (Hunter 1999). 
Metsade majandamine puidu saamiseks muudab neid loodusmetsadest erinevaks nii puistu kui 
ka maastiku tasemel (Lindenmayer & Franklin 2002). Puidutootmise optimeerimiseks 
kujundatakse majandusmetsad struktuurilt homogeensed: sageli on need üherindelised ning 
koosnevad üht liiki ja ühevanustest puudest (Puettmann jt 2009). Majandusmetsas leidub ka 
vähem suuri elusaid ja surnud puid (Siitonen 2001; Lindenmayer jt 2014), mistõttu napib 
nendega seonduvaid mikroelupaiku (nt puuõõnsusi) (Michel & Winter 2009; Remm & 
Lõhmus 2011; Bütler jt 2013). Loodusmetsas tekib surnud või surevaid puid juurde 
suktsessiooni käigus või häiringute tulemusel, majandusmetsas aga langetatakse puud juba 
kasvu aeglustumise faasis (Lindenmayer & Franklin 2002). Maastiku mastaabis on 
majandusmetsades loodusmetsadest vähem erineva vanuse ja suurusega puistusid 
(Kuuluvainen 2002). Majandusmetsad on ka raiesmike ja metsaveoteede tõttu killustatumad, 
mistõttu puistud on isoleeritumad ja servaefekt on suurem. Tekkinud väiksemad 
elupaigalaigud ei pruugi olla varasemate populatsioonide säilimiseks piisavalt suured ja 
ühendatud. Nii metsa üldise fragmenteerituse kui ka teede mõju võib aga ühtedele liikidele 
olla positiivne ja teistele negatiivne (Forman & Alexander 1998; Debinski & Holt 2000; 
Fahrig 2003). 
Parasvöötmes on oluliseks metsi muutvaks ja metsaelustikku mõjutavaks teguriks ka 
soometsade ja soode kuivendus. Kuivenduskraavide rajamise tagajärjel muutub ala 
hüdroloogiline režiim, veetase langeb ja turvas hakkab lagunema. Sellest tulenevalt paranevad 
puude kasvutingimused, mistõttu metsamajanduse seisukohast muutub ala tootlikumaks 
(Peltomaa 2007). Kuivenduse tagajärjel teiseneb ajapikku kogu elustik, üldjoontes asenduvad 
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sooliigid metsaliikidega (Laine jt 1995). Kuivendusjärgselt kujunenud kõdusoometsas ei 
pruugi olla varasemast vähem liike, ehkki liigiline koosseis erineb märkimisväärselt 
kuivenduseelse koosluse omast (Remm jt 2013). Sealhulgas on kõdusoometsadest leitud ka 
ohustatud liike (Remm jt 2013). Kuivenduskraavid ise võivad mõjuda elustikule negatiivselt 
maismaaelupaikade killustamise ja muudetud hüdroloogia või vee-elupaikade kvaliteedi 
halvenemise tõttu (Ludwig jt 2008; Suislepp jt 2011; Rosenvald jt 2014). 
Kuigi loodusmetsades on liigirikkus üldiselt suurem kui majandusmetsades, erineb 
majandamise mõju liikide vahel märkimisväärselt (Paillet jt 2010; Bogdziewicz & Zwolak 
2014). Negatiivne mõju avaldub peamiselt liikidele, kes vajavad suurt elupiirkonda, on halva 
levimisvõimega, sõltuvad surnud puidust, suurtest puudest või majanduslikult mittesoositud 
puuliikidest (Esseen jt 1997; Bengtsson jt 2000; Gregory jt 2007). Mõju tugevust võib olla 
raske hinnata, kuna halvenenud elupaigas võib liigirikkus säilida mõnda aega endisel tasemel, 
ehkki demograafiliselt on populatsioonid väljasuremisele määratud – nn väljasuremisvõlas 
(Hanski 2000). Vältimaks väljasuremisvõla realiseerumist, tuleb taastada sobivaid elupaiku. 
Selleks soositakse majandusmetsades metsaalade ühendatuse tagamist, säilikpuude ja 
rohkema kõdupuidu jätmist raiesmikele ning looduslike häiringurežiimide jäljendamist 
(Kouki jt 2001; Martikainen 2001; Mielikäinen & Hynynen 2003; Lindenmayer jt 2006; 
Fedrowitz jt 2014; Rudolphi jt 2014). Nende meetodite pikaajaline tulemuslikkus vajab aga 
jätkuvaid uuringuid, niisamuti ka see, kuidas majandada metsi kõige optimaalsemalt, et 
tagada nii majanduslik tulu kui ka liigirikkuse säilimine (Lindenmayer jt 2012). 
1.2. Loomapopulatsioonide kohanemine ja kohastumine muutuva metsamaastikuga 
Looduskaitse seisukohast on oluline mõista, mil määral suudab metsaelustik muutunud 
tingimusi taluda, nendega kohaneda või kohastuda – see on teema, mille kohta on siiani veel 
palju teadmata. Oluline on välja selgitada, millised liigid ja populatsioonid ei suuda 
metsamajandusest tulenevate muutustega üldse toime tulla ja vajavad seetõttu spetsiaalseid 
kaitsemeetmeid ning milliste meetmetega on võimalik kohanemist ja kohastumist toetada. Et 
vanade loodusmetsade vähenemine on üks olulisemaid muutusi parasvöötme metsamaastikel, 
siis pakuvad erilist huvi juhtumid, mil terved populatsioonid, kes on arvatud sõltuvat vanadest 
loodusmetsadest, võtavad kasutusele nooremaid ja inimese poolt kujundatud metsi (sh 
istandikke). Põhjus võib olla selles, et need liigid on arvatust paindlikumad või sõltuvad 
mõnest vanale loodusmetsale iseloomulikust struktuurielemendist või mikroelupaikadest. 
Näiteks paljud ohustatud puidumardikaliigid (Coleoptera) tulevad toime ka raiesmikel ja 
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noorendikes eeldusel, et seal leidub sobivaid mikroelupaiku (Martikainen 2001). Samuti on 
Poolas leitud vana metsa spetsialistliike valgeselg-kirjurähni (Dendrocopos leucotos) ja 
laanerähni (Picoides tridactylus) majandusmetsa neis piirkondades, kus on piisavalt surnud 
puid (Kajtoch jt 2013). 
Isendite võime kohaneda muutustega ümbritsevas keskkonnas on erinev ja sõltub 
fenotüübilisest plastilisusest (Pigliucci 2001). Inimtegevus põhjustab ka tugevat valikusurvet 
ja võib soosida põlvkondade vältel toimuvate kohastumuste küllaltki kiiret teket (Ashley jt 
2003; Stockwell jt 2003). Kuna metsamajandusest tulenevad muutused on kiired, on 
lühiajalises plaanis negatiivse mõju leevendamisel suurem roll isendi eluea jooksul toimuval 
kohanemisel (Williams jt 2008). Liigikaitse planeerimise juures tuleb aga arvesse võtta, et eri 
populatsioonid võivad olla kohastunud erinevate keskkonnatingimustega ja nende 
elupaigakasutus võib piirkonniti erineda (Väli jt 2004; Treinys jt 2008). Nende erinevustega 
arvestamine on tõhusa kaitse korraldamise eelduseks. 
Inimmõjuga kohastumise potentsiaali võivad näidata nii muutused isendite käitumises (sh 
sigimiskäitumises) kui ka füsioloogias (tabel 1). Nende muutuste levimisel populatsioonis, 
kas geneetiliselt või õppimise kaudu, võib esmane tugev inimmõju asurkonnale oluliselt 
leeveneda. Sellekohaseid näiteid leidub peamiselt hästiuuritud selgroogsete ‒ lindude ja 
imetajate ‒ kohta. Näiteks on loodusmetsade pindala vähenemise tõttu paljud 
linnupopulatsioonid hakanud pesitsema uudsetes paikades: põllumaal, raiesmikel, istandikes 
ja intensiivselt majandatavas metsas (Lõhmus & Väli 2001; Treinys jt 2008; Wilson jt 2009; 
Nájera & Simonetti 2010; Silva jt 2012; Santangeli jt 2013) või jahti pidama avamaastikul (nt 
põllumaadel) (Newton 1996; Lõhmus & Väli 2001). Varem metsalagendikke asustanud 
puidumardikaliigid on aga levinud ka raiesmikele (Kaila jt 1997). Uute jahipidamis- või 
toitumisaladega või varasemate saakloomade vähenemisega on kaasnenud muutused nii 
lindude kui ka imetajate toiduvalikus (Lõhmus & Väli 2001; Abbas jt 2011; Tornberg jt 
2014), käitumises (nt kiskjate vältimiseks) (Jepsen & Topping 2004) ning füsioloogias 
(Serrano Ferron jt 2012; Tornberg jt 2014). Killustunud metsamaastikus võib olla vaja läbida 
ka pikemaid vahemaid, mistõttu on Põhja-Ameerikas muutunud ka lindude tiivakuju 
(Desrochers 2010). 
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Tabel 1. Näited tõenäoliselt metsamajanduse mõjul toimunud muutustest loomade käitumises 
või elupaigakasutuses. 
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Loomad võivad metsamaastikus uudseid (nt kaevatud tiike või rattaroopaid) või killustunud 
elupaiku koguni looduslikele eelistada või kasutada neid paremate elupaikade puudumisel 
(tabel 1). Näiteks eelistavad mõned kiskjad elupaiga või jahialana killustunud 
metsamaastikku, põlde või noorendikke (Gurarie jt 2011; Dellinger jt 2013). Majandamise 
käigus metsamaastikku tekkinud uudsed veekogud võivad nahkhiirte jaoks kujutada head 
jahipidamiskohta ning kahepaiksetele alternatiivset sigimispaika (Vindigni jt 2009; Dibner jt 
2014; Remm jt 2015). Selgrootute jaoks võivad aga okaspuuistandikes kasvavad 
võõrpuuliigid olla uudseteks toidutaimedeks (Vanbergen jt 2003; Bertheau jt 2009). Mõnel 
juhul võib majandusmetsas asuv uudne elupaik aga osutuda ökolõksuks: näiliselt heaks, kuid 
tegelikult ebakvaliteetseks elupaigaks (Robertson & Hutto 2007; Hedin jt 2008; Suislepp jt 
2011). 
1.3. Metsis parasvöötme metsamaastike mudelliigina 
Metsis (Tetrao urogallus) on parasvöötme metsade suurim kanaline, kes asustab spetsiifilisi 
elupaiku ja vajab suurt kodupiirkonda (Rolstad jt 1988; Picozzi jt 1992; Storch 1995). Tegu 
on polügaamse liigiga, kelle vastassugupooled kohtuvad kevaditi metsisekukkede 
seltsingulistes mängudes. Metsis on tundlik nii puistu kui ka maastiku tasandil toimuvatele 
muutustele ja teda on soovitatud metsade looduskaitse nn katusliigiks (Suter jt 2002; Pakkala 
jt 2003). Katusliigi (ingl umbrella species) jaoks tingimusi säilitades või luues kaitstakse 
ühtlasi paljusid teisi liike, kes jagavad sama elupaika (Roberge & Angelstam 2004). Eelneva 
tõttu uuritakse metsist kui parasvöötme okasmetsade seisundit peegeldavat mudelliiki. 
Euroopas on metsise arvukus paljudes piirkondades langenud (Storch 2007). Selle põhjusteks 
peetakse eeskätt metsamajandusest tulenevat elupaikade hävimist ja killustumist ning 
kisklussurve suurenemist (Kurki jt 2000; Storch 2007; Ludwig jt 2008; Wegge & Rolstad 
2011). Eestis on metsis II kategooria kaitsealune liik, kelle arvukus väheneb jätkuvalt 
hoolimata sellest, et tema traditsioonilisi mängualasid on aastakümneid kaitstud. 1950ndatel 
loendati mängudes kuni 10 000 kukke (Kumari 1954), uusimate andmete põhjal hinnatakse 
kukkede arvuks vaid 1100–1200 (Keskkonnaagentuur 2014). Metsise tõttu on Eestis kaitse 
alla võetud suured metsaalad, kõigist maismaa püsielupaikadest (liigikaitselistel põhjustel 
kaitstavatest aladest) moodustavad metsise omad pindalalt 80% (64 292 ha) (Keskkonnateabe 
Keskus 2012). 
Metsist on valdavalt peetud vanade okasmetsade spetsialistliigiks, ehkki paljud uuringud ei 
toeta sellist lihtsustatud seisukohta. Metsise ning eriti tema mängualade seost vanade 
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(vähemalt 60–70 a vanuste) okasmetsadega on Euroopas ulatuslikult dokumenteeritud 
(Wegge & Rolstad 1986; Rolstad & Wegge 1987b; Picozzi jt 1992; Storch 1993; Zizas jt 
2012). Samas lisandub üha enam andmeid metsisemängude kohta ka noortes, 25–40 aasta 
vanustes männikutes ja okaspuuistandikes (Picozzi jt 1992, 1996; Gjerde jt 2000; Rolstad jt 
2007; Valkeajärvi jt 2007; Kortland & Findlay 2010; Wegge & Rolstad 2011). Skandinaavias 
seostub metsise esinemine pigem metsa üldkatvuse, mitte niivõrd vana metsaga (Miettinen jt 
2008; Sirkiä jt 2010, 2011b). Seetõttu on võimalik, et metsa vanus polegi esmatähtis ning 
sobiva puistu struktuuri ja piisava hulga toidu olemasolul sobivad metsisele ka nooremad 
metsad. Vanade männikute eelistus võib tuleneda sellest, et neis on hea nähtavus ja piisavalt 
ruumi ohu korral lendu tõusmiseks, vanu puid, mille tugevatel okstel ohutult ööbida ja 
toituda, ning rikkalikult toitu (männiokkaid ja mustikataimi) (Rolstad & Wegge 1987b; Storch 
1993; Summers jt 2004; Gregersen & Gregersen 2008; Miettinen jt 2008; Borchtchevski 
2009). On avaldatud arvamust, et Kesk-Euroopas võib noorte metsade kasutamist piirata see, 
et sealsed metsad on märksa tihedamad kui Skandinaavias ja nende alustaimestik on hõre 
(Storch 1993). 
Metsise mänguaegset elupaigakasutust võib vaadata kahes ruumimastaabis: mänguala (kus 
mängivad kuked ja toimub paaritumine) ja seda ümbritsev mänguaegne elupaik. Täiskasvanud 
kukkede mänguterritooriumid asuvad mängualal 60‒200 m vahega (Wegge jt 2013). Päevasel 
ajal puhkavad ja toituvad kuked kuni 1 km raadiuses mänguala keskmest, kusjuures kukkede 
väikese arvu korral kattuvad nende mänguaegsed elupaigad vähe (Wegge & Larsen 1987), 
suurtes mängudes aga suures ulatuses (Wegge jt 2003). Mida vähem leidub mänguala 
ümbruses sobivaid elupaiku, seda suuremad on kukkede päevaterritooriumid (Wegge & 
Rolstad 1986). Mängualade vahekaugus maastikus on umbes 2 km (Wegge & Rolstad 1986; 
Viht 1991; Picozzi jt 1992; Мамонтов 2012) ning distants on seda suurem, mida suurem on 
kukkede arv mängus (Rolstad jt 2009). Kukkede arvul on aga mitmes uurimuses leitud 
positiivne seos vana metsa osakaaluga mänguaegses elupaigas (Wegge & Rolstad 1986; 
Picozzi jt 1992). 
Metsise mängualad on üldiselt väga püsivad: stabiilsete tingimuste korral võivad need asuda 
samas kohas aastakümneid (Rolstad & Wegge 1989a). Seetõttu võib osa praegu vanades 
metsades paiknevaid mängualasid olla tekkinud juba siis, kui metsad olid nooremad (Rolstad 
jt 2007). Täiskasvanud kuked ja kanad külastavad aastast aastasse sama mänguala (kuked 
kasutavad ka sama mänguaegset päevaterritooriumi), noored kuked aga võivad külastada 
mitut mänguala ja mängida ka väljaspool neid (Wegge & Larsen 1987; Gjerde jt 2000; Wegge 
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jt 2003; Eliassen & Wegge 2007). Uute mängualade teket peetakse haruldaseks sündmuseks, 
mida on enamasti dokumenteeritud läheduses paikneva mängu hävimise järel. Leidub 
andmeid, et uus mänguala võib tekkida ka siis, kui noored kuked mängivad uues asukohas 
(sageli kanade talvistel toitumisaladel) ning neil õnnestub seal kanadega paarituda (Gjerde jt 
2000; Rolstad jt 2007). Mänguala ja seda ümbritseva maastiku kvaliteet on mänguasurkonna 
säilimise seisukohalt väga oluline. Ka ülejäänud osa aastast veedavad nii kuked kui ka kanad 
üldiselt 3–4 km raadiuses mängu keskmest (Storch 1995). 
Liigikaitse seisukohast on seega oluline mõista, mil määral suudab metsis toime tulla 
inimtegevusest tulenevate muutustega mängualal ja seda ümbritsevas maastikus. Raie järel 
võivad muutuda nii mänguplatside kui ka kukkede päevaterritooriumide asukohad, kuked 
võivad hakata rohkem üksinda mängima ning mäng võib koguni hävida (Rolstad & Wegge 
1989b). Väikesepindalaline lageraie või harvendus ümbritsevas maastikus ei põhjusta 
mänguala hülgamist (Rolstad 1989; Valkeajärvi jt 2007) – need võivad sarnaneda metsise 
levikualal esinenud looduslikele häiringutele (Gjerde jt 2000). Seevastu suured raiesmikud 
või liiga hõredaks raiutud mets võivad muuta mänguala sobimatuks, mille tagajärjel võivad 
kuked hakata mängima uues asukohas (Rolstad & Wegge 1987a, 1989b; Gjerde jt 2000; 
Valkeajärvi jt 2007; Wegge & Rolstad 2011). Tõenäoliselt võib ala sobivust mõjutada ka 
kuivendus, kuna kuivenduskraavide tõttu võib tõusta kisklusrisk (Ludwig jt 2008). Ühtlasi 
võib kuivendatud mets muutuda ajapikku liiga tihedaks. Liiga tihe alusmets halvendab 
nähtavust ning selle tagajärjel võidakse mänguala hüljata (Brzeziecki jt 2012). Et aga mitmed 
tegurid võivad mõjuda koos ja mängu hääbumine võib võtta aastaid, on konkreetsete mõjude 
eristamine sageli keeruline. 
1.4. Magistritöö eesmärgid 
Käesoleva magistritöö eesmärk on olemasolevate vaatlusandmete põhjal kirjeldada metsise 
mängualade asukohadünaamikat Eestis. Mängude asukohamuutused maastikus viitavad 
metsiste suutlikkusele kohaneda mängualal ja selle ümbruses toimuvate muutustega. See 
puudutab nii võimet leida mängualale uus asukoht, kui vana muutub ebasobivaks, kui ka 
asustada uusi alasid, mis on kas suktsessiooni või looduskaitselise taastamise tulemusel 
sobivaks muutunud. Magistritöö aluseks on kaasaegne ja ajalooline info mängude asukohtade 
kohta aastatest 1935–2014. Põhjalikumad andmed pärinevad inventuuridest, mis viidi läbi 
aastatel 1991–2000 (Viht & Randla 2002) ja 2009–2012 (teostaja Eesti Ornitoloogiaühing). 
Seonduvatest teemadest on Eestis viimastel aastatel analüüsitud metsise metapopulatsiooni 
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ruumilist struktuuri (Leivits 2014) ning metsamajanduse mõju mängude suurusele (Paju 
2013). 
Mängualade asukohadünaamika võimalused võiks lihtsustatult jagada kolmeks: niheteks, 
lagunemisteks ja ühinemisteks (joonis 1). Siinkohal tuleb silmas pidada, et mänguala on 
ruumiline nähtus: konkreetne asukoht, kuhu linnud kogunevad. Mänguala asukoha muutuse 
põhjustab eeldatavasti kukkede liikumine. Mänguala asukoha nihkumise korral muutub 
mänguala asukoht maastikus (joonis 1A). Mänguala lagunemise käigus hajuvad kuked 
lähedalasuvatesse mängudesse või rajavad vana mängu ümbruses uued mängualad, mis 
võivad olla nii ajutised kui ka püsivad. Seejuures võib mäng vanas kohas sootuks kaduda 
(joonis 1B) või jääda senisest väiksemana alles (joonis 1C). Vähemalt teoreetiliselt on 
võimalik ka mängude ühinemine, mille korral rajavad mitmest mängust pärit kuked koos 
suurema mängu või liituvad juba olemasoleva mänguga (joonis 1D). 
Joonis 1. Mänguala asukohadünaamika võimalused maastikul. A) asukoha nihkumine; B) 
mängu lagunemine ja vana mängu hävimine; C) mängu lagunemine ja vana mängu säilimine 
senisest väiksemana; D) mängude ühinemine. Mängu algne asukoht on tähistatud punase 
katkendjoonega, hilisemad asukohad sinise pidevjoonega. Noolega on kujutatud kukkede 
liikumissuund. 
Eeltoodud dünaamikavõimalustest leidub kirjanduses kõige rohkem andmeid mängude 
asukohanihete kohta, kuid nende toimumissagedust pole hinnatud. Mängualade kaitse 
korraldamise seisukohast (nt püsielupaiga piiride ajakohasena hoidmiseks) on see aga oluline 
teadmine. Eri allikates võib nihkeid olla dokumenteeritud mitmeti, mis tuleneb sellest, et 
üldjuhul ei jälgita konkreetseid kukkesid. Seetõttu võib leida nii kirjeldusi mängu asukoha 
nihkumisest (Rolstad & Wegge 1989a; Valkeajärvi jt 2007) kui ka vana mängu hääbumisest 
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ja uue tekkest läheduses (Gjerde jt 2000), mis võivad sisuliselt kujutada sama olukorda. 
Eristamine lähtub sel puhul tõenäoliselt mängualade vahekauguse subjektiivsest tõlgendusest. 
Arvestatavaid valimipõhiseid uurimusi on nihete kohta kõigest kaks: Norras vaadeldi 24 
mänguga toimunud muutusi aastatel 1930–1985 (Rolstad & Wegge 1989a) ning Venemaal 
Arhangelski oblastis 14 mängu aastatel 1990–2010 (Мамонтов 2012). Suuruselt kolmandas 
uuringus on käsitletud viie mänguala liikumiste seost raietega Soomes aastatel 1979–2004 
(Valkeajärvi jt 2007). Eelnevates uuringutes on aga dokumenteeritud kõigest asukohti 
muutnud mängude üldarv, kuid pole hinnatud, kui suur on tõenäosus, et mäng aasta jooksul 
nihkub. Pole ka uuritud, kas mängu nihkumistõenäosus sõltub mängu suurusest, st kas suurte 
mängude asukohad on väikesest stabiilsemad. Ülejäänud mängude nihkumisele keskendunud 
uurimused põhinevad kahe-kolme mängu vaatlustel seoses eksperimentaalsete raietega 
(Rolstad 1989; Rolstad & Wegge 1989b). 
Ehkki metsise mängualade nihkumist on dokumenteeritud nii Skandinaavias kui ka 
Venemaal, pole siiani täpselt teada, mis põhjustel mäng võib asukohta vahetada ja kui pikad 
võivad olla nihked. Rakenduslikust seisukohast on see oluline hindamaks, millistes 
tingimustes paiknevate mängude nihkumisoht on suurim ning kui kaugelt tasuks mängu 
kadumise järel otsida võimalikke uusi mängualasid. Kuigi mängude liikumist mõjutavate 
tegurite uurimise vajalikkusele on varemgi tähelepanu juhitud (Miettinen jt 2005), on senini 
asukohamuutuse põhjusena kaalutud peamiselt raiet. Seejuures leidub viiteid nii mängu 
lageraiealast eemale kolimise kohta (Rolstad & Wegge 1989a, 1989b; Gjerde jt 2000; 
Valkeajärvi jt 2007; Wegge & Rolstad 2011) kui ka harvendatud alale või raiesmiku servale 
liikumise kohta (Rolstad 1989). Seoseid muude potentsiaalsete mõjuteguritega (nt kuivenduse 
või looduslike tingimustega) pole analüüsitud, kuigi mängualade liikumist on täheldatud ka 
metsamaastikes, kus märgatav inimmõju puudub (Valkeajärvi jt 2007; Бугаев 2011; 
Мамонтов 2012). Skandinaavias peetakse mängu keskme aastast liikumist paarisaja meetri 
ulatuses tavaliseks ning seda seostatakse alles kujuneva mänguala või juhtisase vahetumisega 
(Rolstad & Wegge 1989b; Valkeajärvi jt 2007). Venemaal Mordvas on aga mängu asukoht 
mõnikord nihkunud isegi 1,5–2 km aastas (Бугаев 2011). Lisaks on avaldatud teateid selle 
kohta, et mäng on pärast nihkumist naasnud varasemasse asukohta (Rolstad & Wegge 1989a; 
Valkeajärvi jt 2007; Мамонтов 2012), tõenäoliselt seetõttu, et kõnealune piirkond on metsise 
jaoks uuesti sobivaks muutunud. 
Mängude lagunemiste kohta leidub kirjanduses vähem andmeid ning ühinemiste kohta ei 
õnnestunud tõendeid leida. Lagunemisi on dokumenteeritud telemeetriliste uuringute käigus 
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konkreetsete kukkede hajumist jälgides, kusjuures tekkinud mängude hulgas leidub nii ajutisi 
kui ka püsivaid (Rolstad & Wegge 1989b; Gjerde jt 2000; Wegge & Rolstad 2011). Vähesed 
andmed lagunemiste ja ühinemiste kohta võivad tuleneda sellest, et nende tuvastamine eeldab 
kukkede jälgimist või mingi piirkonna põhjalikke aastatepikkuseid inventuure. Nihkumist on 
võimalik aga hinnata mängualade asukohtade võrdlemisel ka pikema ajaperioodi järel. 
Sellegipoolest võib kirjandusele tuginedes eeldada, et nihked võiksid olla kõige sagedamini 
esinev asukohadünaamika protsess. 
Käesoleva magistritöö käigus kontrolliti eespool toodud kontseptuaalset mudelit metsise 
mängualade asukohadünaamika võimaluste kohta Eesti andmestiku põhjal ja anti hinnang 
erinevate dünaamikavõimaluste sagedusele. Nihete puhul otsiti vastuseid järgmistele 
küsimustele. 
1. Kui paljud Eesti metsisemängudest on vaatlusperioodi (mediaan 15 a) jooksul
nihkunud? Kui pikad on toimunud nihked?
2. Kui suur on mängu aastane nihketõenäosus ja kas see oleneb mängu suurusest?
3. Millistes tingimustes paiknevad mängud nihkuvad?
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2. Materjal ja meetodid
2.1. Vaatlusandmed 
Magistritöö aluseks olev metsise mängualade ruumiandmestik pärineb Keskkonnaagentuurilt 
(M. Leivitsa käest). Tegu on eluslooduse mitmekesisuse ja maastike seire programmi kuuluva 
metsisemängude seire töövahendiga, mis sisaldab kaasaegset ja ajaloolist infot metsise 
mängualade asukohtade ja suuruste kohta (inventuuride aruannetest, loendusankeetidelt). 
Mängualade asukohad ja nimed kontrolliti magistritöö algusjärgus üle, vältimaks seda, et 
samas kohas paiknev mäng oleks eri aegadel kantud baasi eri nime all. Kokku oli 
andmebaasis pärast korrastamist 1810 vaatlust 634 mängu kohta aastatest 1935‒2014 (sh 23 
vaatlust 1935.‒1974. a). Vaatluseks on ühe mängu kukkede kevadine loendus, mille kohta on 
andmebaasis mänguala nimi, asukoht, vaatlusaasta, asustatus ja kukkede arv (kohati 
vahemikuna). Kõige pikem ühe mängu vaatlusperiood on 64 aastat (Niinsoni, Surdi ja 
Liivoja 2 mängud, 1950–2014). Kõige rohkem on ühte mängu vaadeldud 17 korda (Paelama, 
Hüpassaare ja Lemmjõe 1X mängud) (joonis 2). Tihedam andmestik algab 1975. aastast 
(joonis 3). 
Joonis 2. Eesti metsisemängude jaotus dokumenteeritud vaatluskordade arvu järgi (N=634). 
Ühe vaatluskorraga mängude puhul on suures osas tegu ajalooliste, praeguseks väljasurnud 
mängudega. 
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Joonis 3. Vaatluste jaotumine aastate kaupa (1975–2014; N=1787). 
Kuigi tegu on täpseimate andmetega, mis on hetkel Eesti metsiseasurkonna kohta kätte saada, 
tuleb arvesse võtta mängualade veidi erinevat määratlemist tulenevalt metoodikast ja 
loendajast. Mängualade märkimismetoodika erineb enne ja pärast 2009. aastat. Varasemalt on 
märgitud mängupaik (suurem piirkond, kus mäng esineb püsivalt mingi aja jooksul) üles 
metsaeraldiste tasemel või mänguplats (mängu täpsem asukoht konkreetsel aastal) 
vabakäejoonega kaardil (joonis 4). Aastast 2009 on mängivad metsisekuked mängitud üles 
punktkoordinaatidena, millest on mänguplatsid genereeritud iga punkti ümber tekitatud 200 m 
raadiusega puhvrite liitmisel (joonis 4). Käesolevas töös on nii mängupaikade kui ka -platside 
kohta kasutatud terminit mänguala – see on mängu asukoht mingil ajal meie parima teadmise 
kohaselt. Samuti oleneb algandmestik mängu määratlemisest vaatleja poolt: näiteks kas 
nihkunud asukohaga mängule on antud uus nimi või sama nimi, mis varem. 
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Joonis 4. Näide mängualade piiritlemisest eri aegadel. 2010. ja 2014. a mängude puhul on 
tegu ühe mängiva kukega. Alus: Eesti põhikaart (Maa-amet). 
2.2. Valimite koostamine ja kaardianalüüs 
Mängu asukoha nihkena käsitletakse magistritöös olukorda, mil mängu kese (keskpunkt) on 
korduvvaatlusel nihkunud väljapoole varem piiritletud mänguala (joonis 5). Nihete 
tuvastamiseks tehti järgmist: 1) koostati tabel, millesse märgiti üles iga mängu (N=634) kõik 
vaatlused toimumisaasta järgi; 2) eristati esma- ja nullvaatlused (kukkesid ei nähtud). Kui 
teadaolev esmavaatlus oli nullvaatlus, märgiti tegelikuks esmavaatluseks sellele järgnev 
esimene positiivne vaatlus. Kogu edasine andmetöötlus viidi läbi mängudega, mille kohta oli 
vähemalt kaks positiivset vaatlust (edaspidi: korduvvaadeldud mängud); 3) mängu asukoht 
iga korduvvaatluse ajal kontrolliti üle programmis ArcGIS 10.0 (ESRI 2011) ja määrati, kas 
mäng oli nihkunud või mitte. Nihkena käsitleti olukorda, mil mängu kese oli eelmise või 
mõne varasema vaatluse mängualast välja nihkunud (viimased olid nn aeglased nihked). 
Eraldi tähistati juhtumid, mille korral mängu kese oli pärast nihet liikunud tagasi varasemasse 
asukohta (edasi-tagasi nihked). Nihkumiseks arvestati ka olukord, mil mängu hävimise järel 
oli selle läheduses (kuni 2 km kaugusel mängu keskmest) tekkinud uus mäng. Selliseid 
juhtumeid oli andmestikus kolm (Kullimaa 1 – Kullimaa 2; Laianiidu 1 – Laianiidu 2; 
Lepakose – Juhkreõue tee). Nihkepikkusena mõõdeti vahemaa kahe vaatluse mängualade 
(korduvvaatluse ja selle vaatluse, mille suhtes mäng nihkunud oli) keskmete vahel (joonis 5). 
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Joonis 5. Näide mängu asukoha nihkumisest aastatel 1987–2009. Nihkevektor kujutab 
toimunud nihke pikkust. Alus: Eesti põhikaart (Maa-amet). 
Täiendava kontrolli käigus (sh geoandmebaasi kasutades) eemaldati korduvvaadeldud 
mängude tabelist järgmised nihked (st loeti mittenihkunuks) (lisa 1): 1) suure tõenäosusega 
loendusveast (nihe, mis tuleneb üksiku kuke vaatlusest uues asukohas, kui sellele eelneva ja 
järgneva vaatluse kõrvutamisel mängu asukoht pole muutunud) või märkimiserinevusest 
tulenevad nihked (nt juhul, kui mäng on algselt märgitud väga väikesel alal, tekib nihe ka siis, 
kui tegelik vahemaa mängukeskmete vahel on väga väike); 2) Eesti lõunapiiril asuvate 
mängude nihkumine Lätisse; 3) ühekukeliste mängude nihked, mis ei jäänud pärast 
hüpoteetilise mängualaga võrdlemist nihkena alles. 
Viimasele pöörati kõige rohkem tähelepanu, kuna see on seotud liigi arvukuse vähenemisega 
(varasemale elujõulisele mängualale võib olla jäänud mängima üksainus kukk) ja 
potentsiaalselt kõige suurem müra allikas. Selleks genereeriti (alates 2009. a) ühekukeliste 
mängude keskme ümber ringina hüpoteetiline (potentsiaalne) mänguala, mille pindala oli viie 
lähima (samal aastal või vähemalt samal kümnendil vaadeldud) mänguala keskmine. Kui 
nihet niisuguse mänguala korral ei ilmnenud, loeti mäng mitte nihkunuks. Üle kontrolliti ka 
ühekukeliste mängude nihked enne 2009. aastat, kuid enamasti olid need mängud märgitud 
suuremal alal hoolimata sellest, mitu kukke loendati. 
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Lisaks nihetele kontrolliti andmestikus ka lagunenud mängude leidumist. Lagunemiste 
sagedust oli raske täpselt hinnata, mistõttu piirduti üksikjuhtumite väljatoomisega. 
Lagunemisena käsitleti olukorda, mil kukkede arv mängus on vähenenud, aga selle järel on 
mängu lähedal (kuni 2 km raadiuses) tekkinud üks või mitu uut mängu. Käsitlemata jäeti 
juhtumid, mille puhul ei olnud ilmne, millise vana mänguga uus seonduda võiks. Viitena 
asukohadünaamikale plaaniti analüüsida ka kiiresti (mõne aasta jooksul) hääbunud suurte 
mängudega toimunut, aga andmestiku hõreduse tõttu saadi kiire hääbumise kohta usutavad 
andmed ainult ühe mängu kohta (Hüpassaare). 
2.3. Andmeanalüüs 
2.3.1. Nihete toimumissageduse analüüs 
Nihete toimumissageduse analüüsi eesmärk oli teada saada, kui suur on mängu aastane 
nihketõenäosus. Lisaks taheti teada, kas see oleneb mängu suurusest või vaatlusperioodist, 
nagu võiks eeldada märkimismetoodika muutumise või arvukuse languse progresseerumise 
tõttu. 
Analüüs viidi läbi kolmes etapis: 
1. Korduvvaadeldud mängude iga vaatlus tõlgendati nihketõenäosuseks (Pn). Kui mängu
kese asus eelmise vaatluskorra mänguala sees, loeti Pn = 0. Nihete toimumist käsitleti
kahel erineval moel: a) kasutati vaatluslikke nihketõenäosusi – vaatlusaastal, mil
nihe oli ära toimunud (ka aeglaste nihete korral) Pn = 1; b) igale aastale alates
eelmisest vaatlusaastast kuni aastani, mil nihe oli ära toimunud (viimane kaasa
arvatud; s.o. perioodil kestusega x), omistati tõlgenduslik nihketõenäosus Pn = 1/x.
Võrdne jaotus on põhjendatud sellega, et pole teada, millisel vaatluste vahele jäänud
aastal nihe aset leidis. Aeglaste nihete puhul jagati nihketõenäosus kõigi aastate peale
alates vaatlusest, mille suhtes keskme nihe toimunud oli. Mõlema käsitluse puhul
arvutati mängu keskmine nihketõenäosus aastas.
2. Mängud jagati suurteks (≥4 kukke) ja väikesteks (1–3 kukke) esimese positiivse
vaatluse kukkede arvu põhjal. Vaatluslike tõenäosuste korral kasutati suurte ja
väikeste mängude nihketõenäosuste võrdlemiseks paarilist t-testi. Tõlgenduslike
tõenäosuste korral polnud andmed rühmiti normaaljaotusega ja seda polnud ka
võimalik saavutada, mistõttu kasutati Wilcoxoni testi.
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3. Võrreldi ka aastasi nihketõenäosusi enne ja pärast 2009. aastat. Vaatluslikud
tõenäosused ei olnud rühmiti normaaljaotusega, mistõttu neid võrreldi Mann-Whitney
U-testiga. Tõlgenduslikke tõenäosusi võrreldi t-testiga.
Kõigiks analüüsideks kasutati ainult aastaid, mille kohta oli vähemalt 10 tõenäosust. Enne 
analüüse kontrolliti rühmades olevate vaatluste vastavust normaaljaotusele Shapiro-Wilki 
testiga. Normaaljaotuse korral võrreldi jaotuste dispersioone Levene’i testiga. Suurte ja 
väikeste mängude nihkepikkused logaritmiti, et saada need normaaljaotusele vastavaks, ning 
logaritmitud nihkepikkusi võrreldi t-testiga. Need ja kõik edasised statistilised analüüsid viidi 
läbi programmis Statistica 7.0 (StatSoft 2004). 
2.3.2. Nihete keskkonnaseoste analüüs 
Nihete keskkonnaseoste analüüsi eesmärk oli kontrollida, kas mängu nihkumine on seotud 
algse mänguala või selle lähiümbruse keskkonnatingimustega: puistu omaduste, 
kasvukohatingimuste, inimmõju (raie, kuivenduse) või mängu isoleeritusega. 
Analüüsi valim koostati korduvvaadeldud mängudest, mis olid olemas nii enne kui ka pärast 
2009. aastat ning mille viimase vaatluse mänguala kese asus väljaspool esimese vaatluse 
mänguala (oli toimunud nihe). Selline käsitlus võimaldas vähendada loenduspanusest 
tulenevaid erinevusi mängude vahel, lisaks võiksid uuritavad tunnused potentsiaalselt mõjuda 
pika aja jooksul. Et väikeste mängude nihked võivad tuleneda nt ebatäielikest vaatlustest või 
üksikute lindude vahetumisest, võeti analüüsi ainult mängud, milles kukkede miinimumarv 
esimesel vaatlusel oli vähemalt kolm kukke. Nende hulgast jäeti välja mängud, milles 
kukkede miinimumarv viimasel vaatlusel oli 0‒1, ning mängud, mis asusid riigipiirile lähemal 
kui 3 km. Kokku oli tingimustele vastavaid nihkunud mänge 43, mille asukohamuutused 
dokumenteeriti ortofotodel (lisa 3). 
Seejärel leiti igale nihkunud mängule võrdluspaariline, milleks oli sellele lähim sama perioodi 
jooksul vaadeldud paikne (nihketa) mäng, milles miinimumarv esimesel vaatlusel oli 
eelistatult ≥3 kukke ja viimane vaatlus oli positiivne. Sobivate mängude vähesuse tõttu võeti 
viiel juhul paariliseks ka 2-kukeline mäng, milles arvukus oli vaatlusperioodi jooksul püsinud 
stabiilne või kasvanud. Kui lähim sobilik mäng oli juba märgitud mõne teise nihkunud mängu 
paariliseks, võeti võrdluspaariliseks kauguselt järgmine mäng. Ühtlasi peeti silmas, et 
võrdlusmäng asuks sarnaselt nihkunud mängule kas soo lähedal või pigem metsa sees. Kuue 
mängu korral ei olnud seda nõuet võimalik jälgida (Kaugoja, Kiikla, Kärsu, Rihula, Udriku-
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Punasoo, Vila mäng). Paarilised asusid üksteisest 2–63 km kaugusel (53% juhtudest oli 
vahemaa alla 10 km) (joonis 6). 
Joonis 6. Keskkonnaseoste analüüsi kaasatud mängude paiknemine Eestis (N=86). 
Analüüsitavad keskkonnatunnused (tabel 2) määratleti kirjanduse põhjal ja nende väärtused 
mõõtis M. Leivits. Puistu mastaabis vaadati männi enamusega metsa kogupindala mängu 
ümbruses, kuna metsis eelistab okasmetsi (Rolstad & Wegge 1987b; Picozzi jt 1992; Leivits 
2014) ning Eestis asuvad mängualad peamiselt männikutes (Viht 1998; Viht & Randla 2002). 
Seejuures on metsise mängualad Eestis seotud eeskätt siirdesoo- ja rabamuldadega (Leivits 
2014), mida käsitleti eraldi tunnustena. Lisaks vaadati kõdusoometsade kogupindala, mis 
viitab metsisemängudele uudses, kuivenduse tagajärjel tekkinud metsakoosluses, ning 
kuivendatud ja kuivendamata turvasmuldade kogupindala. On teada, et kuivendusmõju tõttu 
võib elupaiga kvaliteet metsise jaoks langeda (Ludwig jt 2008), kusjuures just kraavitusel on 
negatiivne seos mängu suurusega (Leivits 2012). Seepärast võeti kuivenduse ulatust 
iseloomustavaks tunnuseks ka kraavide joonpikkus. Metsaraiet iseloomustava tunnusena võeti 
sisse lageraie kogupindala mängu ümbruses, kuna suured lageraiealad võivad muuta asukoha 
metsisemänguks sobimatuks (Rolstad & Wegge 1987a; Gjerde jt 2000; Valkeajärvi jt 2007; 
Wegge & Rolstad 2011). Lageraie pindala iseloomustab ühtlasi hästi ka piirkonna üldist 
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majandussurvet (Rosenvald & Lõhmus 2003). Lageraie tunnuse puhul tuleb arvestada, et see 
on arvutatud aastate 2001–2012 kohta, mistõttu see ei kata mängude kogu vaatlusperioodi. 
Kõik keskkonnatunnused arvutati mängu esialgse asukoha suhtes 1, 2 ja 3 km raadiuses, et 
selgitada, mille poolest erinevad kohad, kust mängud ära nihkuvad ja kus püsivad paiksed. 
Mängu isoleeritust iseloomustavaks näitajaks võeti kukkede arv teistes mängudes 10 km 
raadiuses ümber vaadeldava mängu viimase asukoha (pärast 2009. a), mil vaatlusandmeid on 
üle Eesti ühtlasemalt ja eri mängude vaatlused on ajas kõige rohkem lähestikku. 
Tabel 2. Keskkonnaseoste analüüsil kasutatud tunnused, nende lühendid, ühikud ja päritolu. 
Tunnuse kirjeldus Lühend Ühik Allikas 
Lageraie kogupindala aastatel 2001–2012 
antud raadiuses 
RAIE km2 Globaalne metsamaa 
muutuste kaart (Hansen jt 
2013)1
Männi enamusega puistute kogupindala 
antud raadiuses 
MÄND km2 Riiklik Metsaregister 
Kõdusoo kasvukoha metsade kogupindala 
antud raadiuses 
KSOO km2 Riiklik Metsaregister 
Kraavidest joonobjektide kogupikkus 
antud raadiuses 
KRAAV km Eesti põhikaart2 
Kuivendamata turvasmuldade kogupindala 
antud raadiuses 
TMULD0 km2 Eesti mullakaart ja Eesti 
põhikaart3 
Kuivendatud turvasmuldade kogupindala 
antud raadiuses 
TMULD1 km2 Eesti mullakaart ja Eesti 
põhikaart3 
Siirdesoomuldade kogupindala antud 
raadiuses 
SSMULD km2 Eesti mullakaart 
Rabamuldade kogupindala antud raadiuses RBMULD km2 Eesti mullakaart 
Kukkede arv 10 km raadiuses mängu 
viimase asukoha keskmest (pärast 2009. a) 
KUKED tk Metsisemängude 
andmebaas 
1 Andmed alla laetavad internetilehelt http://earthenginepartners.appspot.com/science-2013-global-forest. 
2 Kasutati Maa-ameti Eesti põhikaardi 2011. a vektorversiooni. 
3 PEAT-projekti (http://www.norbalwet.org/projects-and-best-practices/peat-project-2013-2014/) raames Maa-
ameti Eesti mullakaardilt ja Eesti põhikaardilt pärit andmete põhjal koostatud vektorkiht. 
Enne keskkonnaseoste analüüsi kontrolliti tunnuste omavahelist korrelatsiooni 1, 2 ja 3 km 
raadiuses ümber mänguala keskme (lisa 2). Kõigis kolmes raadiuses esines väga tugev 
(Spearmani korrelatsioonikordaja │rs│≥0,7) negatiivne korrelatsioon kraavide joonpikkuse ja 
kuivendamata turvasmuldade kogupindala vahel. 2 ja 3 km raadiuses esines lisaks väga tugev 
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korrelatsioon kõdusoo kasvukohatüübi metsade ja kuivendatud turvasmuldade kogupindala 
vahel ning kuivendamata turvasmuldade ja rabamuldade kogupindalade vahel. Eelneva tõttu 
jäeti kõigist kolmest analüüsist (1, 2 ja 3 km) välja kraavide joonpikkus ning 2 ja 3 km 
analüüsidest välja kõdusoo kasvukoha metsade kogupindala ja kuivendamata turvasmuldade 
kogupindala. 
Selleks et leida, millised keskkonnatunnused ennustavad kõige paremini mängu nihkumist, 
kasutati logistilist regressiooni. Sõltuvaks binaarseks tunnuseks oli mängu nihkumine (1 – 
nihkunud, 0 – ei ole nihkunud). Tunnuste kombinatsioonide hulgast valiti parimad mudelid 
välja Akaike informatsioonikriteeriumi (AIC) põhjal, kuna see meetod võimaldab mudeleid 
omavahel võrrelda, arvestades nii nende kirjeldusvõimet kui ka keerukust (Johnson & 
Omland 2004). Mudelite AIC väärtused saadi programmis Statistica ning nende põhjal 
arvutati väikestele valimitele kohandatud Akaike väärtused (AICc) (Burnham & Anderson 
2002). Kandidaatmudelid järjestati AICc väärtuse alusel: parima mudeli AICc on väikseim 
ning mudelid, mille AICc väärtuse erinevus parimast mudelist (Δi) oli <2, loeti parimaga 
võrdväärseks (Burnham & Anderson 2002). Leiti ka kõigi mudelite Akaike kaalud (wi), mille 
väärtus näitab suhtelist tõenäosust, et mudel i on kandidaatmudelitest parim (Burnham & 
Anderson 2002). Väikseima AICc väärtusega mudelite ennustusvõimet hinnati ROC-
analüüsist saadud AUC (area under the curve) väärtuse põhjal, kasutades statistikaprogrammi 
R 3.0.2 (R Core Team 2013) teeki PresenceAbsence (Freeman & Moisen 2008). Mudeli 
ennustusvõimet peetakse suurepäraseks, kui AUC väärtus on ≥0,9, väga heaks vahemikus 
0,8–0,9, rahuldavaks 0,7–0,8 ja alla 0,7 kasinaks (Hosmer & Lemeshow 2000). 
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3. Tulemused
3.1. Mängude asukohanihete sagedus ja ulatus 
Andmebaasis oleva 634 mängu hulgas oli korduvvaadeldud (vähemalt kahe positiivse 
vaatlusega) mänge 347 (55%), sh 181 suurt mängu ja 166 väikest mängu. Nende 
vaatlusperioodi pikkused jäid vahemikku 1–64 a (mediaan 15 a, kvartiilid 10 a ja 24 a). 
Mänge, mille kese oli vähemalt korra vaatlusperioodi jooksul nihkunud varasema vaatluse 
mängualast välja, oli kokku 147 (42% kõigist korduvvaadeldud mängudest) (joonis 7 ja 
tabel 3). 
Joonis 7. Vaatlusperioodi jooksul vähemalt ühe korra nihkunud mängude paiknemine Eestis. 
Kaardile on kantud kõik korduvvaadeldud mängud (N=347). 
Andmestikus oli kokku 167 nihet. Ühe korra oli nihkunud 129 mängu, kaks korda 17 ja neli 
korda 1 mäng. Tagasinihet varasemasse asukohta esines kaks korda nihkunud mängudel 
5 korda (Araste, Lümandu, Saarjõe 1, Sadramõtsa 2 ja Vanaveski mäng). Pärast nihet oli 
mängus olev kukkede arv eelmisest vaatlusest suurem 59 juhul (35%), väiksem 71 juhul 
(43%) ja sama 37 juhul (22%). Seejuures ei erinenud kukkede arvu kasvamine või 
kahanemine pärast nihet oluliselt võrdsest jaotusest (χ2=1,11; df=1; p=0,33). Suurtest 
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mängudest oli nihkunud 77 (43% korduvvaadeldud mängudest) ja väikestest 70 mängu (42% 
korduvvaadeldud mängudest). Nihkepikkused jäid vahemikku 129–2233 m (mediaan 616 m; 
kvartiilid 382 m ja 923 m; N=167) (joonis 8), sealjuures suurte ja väikeste mängude vahel 
statistiliselt olulist erinevust ei leitud (t=−0,10; df=165; p=0,92). 
Tabel 3. Nihkumiste osakaal kõigist korduvvaatlustest. Poolpaksus kirjas on aastad, mida 





1977 7 29% 
1985 8 13% 
1986 24 0% 
1987 38 0% 
1988 15 0% 
1992 3 33% 
1994 1 100% 
1995 5 20% 
1997 15 27% 
1998 13 8% 
1999 11 9% 
2000 12 0% 
2001 11 0% 
2002 89 7% 
2003 38 13% 
2004 51 18% 
2005 16 13% 
2006 7 0% 
2007 19 5% 
2008 7 0% 
2009 62 16% 
2010 93 23% 
2011 105 31% 
2012 89 44% 
2013 42 26% 
2014 55 33% 
KOKKU 857 19% 
* Lisaks oli järgmistel aastatel kuni viis vaatlust paikseks jäänud mängude kohta: 1959 (1), 1960 (1), 1969 (1),
1971 (1), 1976 (5), 1978 (2), 1980 (3), 1990 (3), 1991 (2), 1993 (2). 
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Joonis 8. Suurte (N=90) ja väikeste mängude (N=77) nihkepikkuste sagedushistogramm. 
Mängu keskmise nihketõenäosuse hinnang olenes tõlgenduslike või vaatluslike tõenäosuste 
kasutamisest arvutuste alusena. Võttes arvesse aastad, mille kohta oli vähemalt 10 mängu 
nihketõenäosust, oli mängu keskmine nihketõenäosus (±SD) aastas tõlgenduslike tõenäosuste 
korral 0,06±0,03 (N=32) ja vaatluslike korral 0,14±0,13 (N=19). Suurte ja väikeste mängude 
keskmise nihketõenäosuse vahel ei tuvastatud statistiliselt olulist erinevust ei tõlgenduslike 
(Wilcoxoni test: Z=0,72; p=0,47) ega ka vaatluslike tõenäosuste korral (paariline t-test: 
t=−1,80; df=10; p=0,10) (joonis 9A). Keskmised nihketõenäosused pärast 2009. aastat olid 
aga suuremad tõenäosustest enne 2009. aastat, seda nii tõlgenduslike (t-test: t=−4,21; 
p<0,001) kui ka vaatluslike tõenäosuste võrdlemisel (Mann-Whitney U-test: Zadj=−3,10; 
p=0,0020) (joonis 9B). 
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Joonis 9. Mängude aastase nihketõenäosuse erinevused: A) suured ja väikesed mängud; B) 
aastad kuni 2008. a ja pärast 2009. a. Keskpunkt tähistab mediaani, karbi piirid kvartiile ja 
„vurrud” kvartiilide 1,5-kordset vahemikku, ringid ja tärnid erindeid. 
3.2. Mängude lagunemine, ühinemine ja kiire hääbumine 
Registreeriti 9 juhtumit, mille korral on tõenäoliselt toimunud mängu lagunemine (tabel 4). 
Seitsmel korral oli kukkede arvukuse languse järel mängu lähiümbruses (670–1940 m; 
mediaan 1104 m) tekkinud üks uus mäng ning kahel juhul kaks uut mängu kuni 1,3 km 
kaugusel. Kuna kohati olid kukkede arvud antud vahemikuna, on lagunenud mängu 
minimaalne arvukuse muutus tabelis ühel juhul ka positiivne. Kolm algset mängu (Seruküla 2, 
Vennissaare, Rohe) on ühtlasi vaatlusperioodi jooksul nihkunud. Uutest mängudest on 
korduvalt vaadeldud ainult ühte (Mäliste 2). Ülejäänute kohta ei ole võimalik öelda, kas tegu 



























N=26 N=6 N=13 N=6
N=29 N=11N=29 N=11
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ühekukelised. Rohe mängu väljatoomisel on tuginetud loendaja kommentaarile. Kõik 
lagunenud mängud dokumenteeriti ortofotodel (lisa 3). 
Tabel 4. Metsisemängude lagunemisele viitavad andmed Eestis: algsete ja uute mängude 
















Karumölle 2 1997 2009 −2; −5 Karumölle 3 2009 1 670 
Kiikla 2003 2012 −2; −5 Arvila 3 2011 3 1701 
Mäliste 3 1997 2009 −4; −7 Mäliste 2 2009 3 1422 
Mölke 1997 2010 −6; −8 Mölke 2 2010 1 1062 
Rohe 2002 2004 −1 Rohe? 2004 2 927 
Seruküla 2 1997 2012 −2; −5 Seruküla 3 2012 1 1104 
Vaki 1987 2010 −2 Vilita 2012 3 1940 
Vennissaare 1997 2010 +1; −2 Vennissaare 2 2010 1 132 
 ... ... ... Vennissaare 3 2010 1 1267 
Virunurme 2002 2010 −4; −7 Virunurme 2 2011 2 1089 
 ... ... ... Virunurme 3 2011 4 1082 
Mängude ühinemist andmestikus ei esinenud ning suure mängu kiire (mõne aasta jooksul 
toimunud) hääbumise kohta oli kõigest üks usutav juhtum (Hüpassaare). Seda mängu vaadeldi 
vahemikus 1985–2007 12 korda (kukkede arv oli 3–6), 2008. aastal kukkesid enam ei nähtud. 
2008–2013 toimus 5 vaatlust ja ainult 2010. aastal nähti üht kukke. Ka lähimates mängudes 
(Lehtsaare 1 ja 2) olid arvukused samal ajal langenud. M. Leivitsa andmetel rajati 
Hüpassaarde laudtee, mispeale mäng kadus vanast asukohast, kuid et ümbruses on rohkelt 
sobivat elupaika, pole uut mänguala seni üles leitud. 
3.3. Nihete keskkonnaseoste analüüs 
Mängu nihkumist seletavatest logistilise regressiooni mudelitest eristus AICc väärtuse põhjal 
1 km raadiuses arvutatud tunnuste kombinatsioonidest viis parimat, mille Δi < 2 (tabel 5). 
Kõigi alternatiivsete mudelite Akaike kaalud olid väga madalad (0,04–0,08), aga kõigis 
mudelites sisaldusid lageraiete ja rabamuldade kogupindalad, mis seostusid mängu 
nihkumisega positiivselt. Väikseima AICc väärtusega mudel oli: logit(P) = −1,43 + 2,52 × 
lageraie kogupindala + 1,26 × rabamuldade kogupindala. See oli ka ainuke mudel, mille 
korral kõik mudelisse jäänud tunnused osutusid statistiliselt oluliseks (tabel 6). Mudeli 
AUC = 0,74, mille põhjal on mudeli ennustusvõime rahuldav. Alternatiivsete mudelite põhjal 
võib öelda, et mängud nihkusid tõenäolisemalt siis, kui 10 km raadiuses oli kukkede arvukus 
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suurem ning kui mängu ümbruses leidus väiksemal pindalal kõdusoometsi ja kuivendatud 
turvasmuldi. 
Tabel 5. Parimad mängu nihkumist ennustavad mudelid 1 km raadiuses (Δi < 2). Δi on AICc 
väärtuse erinevus parimast mudelist ja wi on Akaike kaal. Ainult vabaliiget sisaldava mudeli 
korral −2Log(L) = 119,22. Tunnuste järel on noolega märgitud mõju suund. 
Mudel −2Log(L) df AICc Δi wi 
RAIE↑ + RBMULD↑ 102,59 2 108,88 0 0,08 
RAIE↑ + RBMULD↑ + KSOO↓ 100,92 3 109,42 0,54 0,06 
RAIE↑ + RBMULD↑ + KUKED↑ 101,05 3 109,54 0,67 0,06 
RAIE↑ + RBMULD↑ + KUKED↑+ KSOO↓ 99,06 4 109,81 0,93 0,05 
RAIE↑ + RBMULD↑+ TMULD1↓ 102,10 3 110,59 1,71 0,04 
Tabel 6. Väikseima AICc väärtusega mudelis olnud tunnused (1 km). Analüüs viidi läbi III 
tüüpi tõepärasuhte testiga. N=86 
Tunnus Ühik 
Mediaan, kvartiilid (25%; 75%) Log-
tõepära 
Hii-
ruut p Nihkunud mängud Paiksed mängud 
RAIE km2 0,42 (0,16; 0,75) 0,13 (0,034; 0,44) −57,48 12,38 <0,001 
RBMULD km2 0,47 (0,05; 0,88) 0,26 (0,00; 0,53) −54,32 6,04 0,014 
2 km raadiuses arvutatud tunnuste kombinatsioonidest eristus AICc väärtuse põhjal kuus 
parimat alternatiivset mudelit (tabel 7). Parimate mudelite Akaike kaalud olid väga madalad 
(0,05–0,13), aga kõigis mudelites esines nihketõenäosust suurendavana lageraie kogupindala. 
Väikseima AICc väärtusega mudel sisaldabki ainult seda tunnust: logit(P) = −0,84 + 0,33 × 
lageraie kogupindala. Mudeli AUC = 0,61, mille põhjal võib ennustusvõimet pidada kasinaks. 
Lageraiete tunnus oli ka statistiliselt oluline (N=86, log-tõepära=−59,61, χ2=5,59, p=0,018). 
2 km raadiuses oli lageraie kogupindala mediaan ja kvartiilid nihkunud mängudel 2,48 km2 
(1,76 km2; 3,54 km2) ja paiksetel mängudel 2,11 km2 (1,19 km2; 3,07 km2). Alternatiivsete 
mudelite põhjal võib öelda, et mängud nihkusid tõenäolisemalt siis, kui kukkede arvukus 10 
km raadiuses oli suurem, mängu ümbruses leidus suuremal pindalal raba- ja siirdesoomuldi 




Tabel 7. Parimad mängu nihkumist ennustavad mudelid 2 km raadiuses (Δi < 2). Δi on AICc 
väärtuse erinevus parimast mudelist ja wi on Akaike kaal. Tunnuste järel on noolega märgitud 
mõju suund. 
Mudel −2Log(L) df AICc Δi wi 
RAIE↑ 113,63 1 117,77 0 0,13 
RAIE↑ + RBMULD↑ 111,72 2 118,02 0,24 0,12 
RAIE↑ + SSMULD↑ 113,28 2 119,57 1,80 0,05 
RAIE↑ + KUKED↑ 113,40 2 119,69 1,92 0,05 
RAIE↑ + TMULD1↓ 113,45 2 119,74 1,97 0,05 
RAIE↑ + RBMULD↑ + TMULD1↓ 111,26 3 119,76 1,99 0,05 
3 km raadiuses leidus AICc väärtuse põhjal neli parimat alternatiivset mudelit (tabel 8). 
Parimate mudelite Akaike kaalud olid jällegi väga madalad (0,05–0,14) ja ainus kõigis 
mudelites esinev tunnus oli lageraie kogupindala, mis oli positiivses seoses mängu 
nihkumisega. See oli ka ainus tunnus, mis sisaldus väikseima AICc väärtusega mudelis: 
logit(P) = −0,89 + 0,14 × lageraie kogupindala. Mudeli AUC = 0,61, mille põhjal võib 
ennustusvõimet pidada kasinaks. Lageraiete tunnus oli ka statistiliselt oluline (N=86, log-
tõepära=−59,61, χ2=4,59, p=0,032). 3 km raadiuses oli lageraie kogupindala mediaan ja 
kvartiilid nihkunud mängudel 6,96 km2 (4,77 km2; 8,85 km2) ja paiksetel mängudel 5,70 km2 
(3,83 km2; 7,58 km2). Alternatiivsete mudelite põhjal võib öelda, et mängud nihkusid 
tõenäolisemalt siis, kui mängu ümbruses leidus suuremal pindalal raba- ja siirdesoomuldi ning 
väiksemal pindalal kuivendatud turvasmuldi. 
Tabel 8. Parimad mängu nihkumist ennustavad mudelid 3 km raadiuses (Δi < 2). Δi on AICc 
väärtuse erinevus parimast mudelist ja wi on Akaike kaal. Tunnuste järel on noolega märgitud 
mõju suund. 
Mudel −2Log(L) df AICc Δi wi 
RAIE↑ 114,64 1 118,78 0 0,14 
RAIE↑ + RBMULD↑ 113,75 2 120,04 1,26 0,07 
RAIE↑ + TMULD1↓ 114,04 2 120,33 1,55 0,06 






4.1. Metsise mängualade asukohadünaamika Eestis 
Kirjanduses toodud üksikjuhtumitest võib jääda mulje, et metsisemängu nihkumine on 
haruldane sündmus – käesoleva töö tulemused räägivad sellele vastu. Leitud aastased 
nihketõenäosused ning asjaolu, et 347 korduvvaadeldud mängust nihkus vaatlusperioodi 
(mediaan 15 a) jooksul 42%, viitavad sellele, et mängu asukoha liikumine maastikus on üks 
osa metsisepopulatsiooni loomulikust dünaamikast. Seda seisukohta toetavad ka väiksema 
andmestiku põhjal tehtud eriuuringute tulemused. Aastatel 1930–1985 Norras vaadeldud 
24 mängust oli vaatlusperioodi lõpuks säilinud 11, millest 8 asukoht oli liikunud kuni 1 km 
kaugusele; lisaks oli tekkinud 5 uut mängu (Rolstad & Wegge 1989a), mille puhul meie 
käsitluse kohaselt võiks samuti olla tegu nihetega (kaugus hävinud mängust oli enamasti alla 
2 km). Venemaal Arhangelski oblastis aastatel 1990–2010 vaadeldud 14 mängust nihkus 
vaatlusperioodi jooksul seitse (Мамонтов 2012). 
Mänguala asukohadünaamika võimalustest (nihe, lagunemine, ühinemine) esineski Eesti 
andmestikus kõige rohkem nihkeid (167), mille kohta on ka kirjanduses kõige rohkem 
andmeid. Sealhulgas leidus mänge, mis olid nihkunud rohkem kui ühe korra. Asjaolu, et 
paljude korduvvaadeldud mängude kohta ongi ainult kaks vaatlust, ei võimaldanud hinnata, 
kas mõned mängud ongi liikuvamad või on rohkem nihkeid lihtsalt sagedamini vaadeldud 
mängudel. Eestis esines ka mängude edasi-tagasi nihkeid, mida on varem dokumenteeritud 
Skandinaavias ja Venemaal (Rolstad & Wegge 1989a; Valkeajärvi jt 2007; Мамонтов 2012). 
Arvestada tuleb siiski nihete hulga võimaliku üle- või alahindamisega. Alahindamise 
põhjuseks võib olla kaugele nihkunud mängu märkimine uueks mänguks, ka võivad uute 
mängude varasemad asukohad olla jäänud märkamata. Veidi võib alahinnata nihete arvu ka 
see, et lõunapiiril asuvate mängude nihkumine Lätisse ei pruugi vaatlusandmetes kajastuda; 
ka teadaolevad kolm nihkumisjuhtumit jäeti andmete võimaliku ebatäpsuse tõttu arvestusest 
välja. Ülehindamine võib tuleneda sellest, kui uues asukohas paikneval mängul pole 
varasemaga tegelikult seost ning tegu on varem avastamata mänguga. Populatsiooni üldist 
langustrendi arvestades pole kuigi tõenäoline, et varem vaadeldud mängu kadumisega samal 
ajal tekib lähikonnas päris uus mäng. Kui kahe vaatluse vaheline periood on väga pikk, tuleb 
selle võimalusega siiski arvestada. 
Käesolev töö oli kogu metsise areaali ulatuses esmakordne katse hinnata mängu aastast 
nihkumistõenäosust. Saadud tulemused olenesid lünkliku andmestiku analüüsiloogikast 
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(tõlgenduslike või vaatluslike tõenäosuste kasutamisest) ja ajast (enne ja pärast 2009. aastat). 
Tõlgenduslike nihketõenäosuste puhul oli aasta keskmine nihketõenäosus üle kahe korra ja 
selle varieeruvus üle nelja korra väiksem kui vaatluslike puhul. Selle erinevuse põhjustavad 
andmestikus üksikud väga kõrge nihkesagedusega aastad, mil toimus suure hulga mängude 
kontroll pika ajavahemiku järel. Vaatluslike tõenäosuste arvutamisel omistati kõik nihked 
neile konkreetsetele vaatlusaastatele, aga tõlgenduslike tõenäosuste korral hajutati 
nihketõenäosus kogu vaatlustevahelisele perioodile. Kuna aastatevahelist varieeruvust 
mängude nihkumises ei saa välistada, siis on tõlgenduslik keskmine küll tõenäoliselt 
usaldusväärsem, aga selle varieeruvus võib olla ka alahinnatud. Mängu nihkumine võib olla 
tõenäolisem pärast äkilisi muutusi mänguala või selle lähiümbruse maastikus, seda nii 
lageraiest tulenevalt (Rolstad 1989; Rolstad & Wegge 1989b; Valkeajärvi jt 2007), aga 
eeldatavasti ka looduslike tegurite, näiteks tormimurru või metsapõlengu tõttu. Pujupüü 
(Centrocercus urophasianus) puhul on täheldatud ka mängu asukoha suurt liikuvust karmi 
talve järel (Gibson & Bradbury 1987). 
Oluliselt suurem keskmine nihketõenäosus pärast 2009. aastat (tõlgenduslikes tõenäosustes 
kahekordne suurenemine) peegeldab ühelt poolt paljude pikka aega vaatlemata mängude 
korduvvaatlusi, teisalt aga seda, et enne 2009. aastat olid mängupaigad üldiselt märgitud 
suuremale territooriumile. Sellest tingitult tuleb hilisemal perioodil mängude 
asukohadünaamika küll selgemalt esile, samas aga mõjutavad tulemust ebatäielikud vaatlused 
või üksikute kukkede käitumine loendushommikul. Mõnelgi juhul „liikusid” hilisemal 
perioodil kaardistatud mänguplatsid ringi varasemate suuremal alal märgitud mängupaikade 
piires. Seetõttu võis mängu tegelik asukoht ka varasemal perioodil rohkem liikuda, kuid 
mängualade konservatiivsema piiritlemise tõttu ei tule see andmestikus esile. 
Eestis registreeritud nihete pikkused jäid vahemikku 0,1–2,2 km. Nihkepikkuste ülem- ja 
alampiirid tulenevad nihke määratlusest: alla 200 m pikkused distantsid üldjuhul nihkena ei 
eristu (nt 2009. aastast on ühekukelise mänguala kokkuleppeline raadius 200 m) ja kuna 
mängualade keskmiseks vahemaaks peetakse 2 km (Wegge & Rolstad 1986; Picozzi jt 1992), 
on sellest kaugem hilisem asukoht üldjuhul märgitud uueks mänguks. Tõenäoliselt kehtivad 
sarnased piirangud ka teistes töödes esitatud nihkepikkuste puhul. Pikimad aastased nihked, 
mis olid 1,5–2 km, on mõõdetud Venemaal Mordvas (Бугаев 2011). Skandinaavias on leitud, 
et mängu keskme liikumine aastast aastasse kuni 350 m ulatuses on tavaline (Rolstad & 
Wegge 1989b; Valkeajärvi jt 2007). Käesolevas andmestikus oli kuni 350 m pikkuseid 
nihkeid 19%, aga tuleb arvestada, et enamasti ei ole tegu järjestikustel aastatel toimunud 
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vaatlustega. Kuna paljude nihkunud mängude osas on pika ajaperioodi kohta vaid kaks 
vaatlust, ei olnud võimalik hinnata, kas mäng oli nihkunud uude kohta ühe aastaga või oli 
liikumine toimunud pikema aja jooksul. 
Suured ja väikesed mängud ei erinenud keskmise aastase nihketõenäosuse ega ka 
nihkepikkuste poolest, ehkki eeldasime väikeste mängude suuremat liikuvust. Viimast on 
täheldatud näiteks välupüü (Tympanuchus phasianellus) (Schroeder jt 2000), kuid mitte 
pujupüü puhul (Gibson & Bradbury 1987). Kuna populatsiooni arvukus on vaatlusperioodi 
jooksul langenud ja paljud mängud on muutunud väiksemaks, on mängu suurusklassi 
keeruline määrata. Lisaks on Norras leitud, et suurtes mängudes varieerub kukkede arv aastate 
lõikes rohkem, samas kui ühe-kahe kukega mängudes püsib arvukus stabiilsem (Gustafsson 
2008). Hoolimata sellest, et väikeste ja suurte mängude nihkumine osutus sama tõenäoliseks, 
on väikeste mängude hävimisoht suurem (Rolstad & Wegge 1989a). 
Lagunemisi tuvastati andmestikus ainult üheksa, kuid see võib olla alahinnatud, kuna 
lagunemiste määratlemine sõltub sellest, kui põhjalikult on olemasoleva mänguala ümber 
otsitud uusi mänge. Enamik võimaliku lagunemisega seotud uusi mänge on leitud 2009.–
2012. a inventuuri ajal, mistõttu tuleb arvestada võimalusega, et tegu võib olla ka lihtsalt 
varem avastamata mängudega. Samuti olid peaaegu pooled uued (lagunemisjärgsed) mängud 
ühekukelised, mistõttu võib tegu olla ajutises kohas mängiva noore kukega (Gjerde jt 2000). 
Lisaks on peaaegu kõigi lagunemisjärgsete uute mängude kohta ainult üks vaatlus, mis ei 
võimalda hinnata nende püsivust. Neid asjaolusid aitaksid täpsustada tulevased loendused. 
2015. a seire esialgsete andmete põhjal asub näiteks Vennissaare mäng jälle algses asukohas 
(M. Leivits, suul. andm.), mistõttu tegu võis olla ajutise lagunemisega. Pujupüü puhul on 
näiteks teada, et ajal, kui mängu külastab kõige rohkem emaslinde, võivad isaslinnud hajuda 
suurest mängust laiali, rajades väiksemaid ajutisi mänge (Gibson & Bradbury 1987; Boyko jt 
2004). Uuringutes, kus on mainitud metsisemängude lagunemist häiringu tagajärjel, leidub 
aga viiteid nii ajutiste kui ka püsivate mängualade tekkele (Rolstad & Wegge 1989b; Gjerde jt 
2000; Wegge & Rolstad 2011). 
See, et metsisemängude ühinemisi Eesti andmestikus ei tuvastatud, pole populatsiooni 
arvukuse languse tõttu üllatav, sest ühinemine eeldaks suurema mängu teket väiksemate 
asemele. 2015. aasta esmaste seireandmete põhjal on aga kaks mängu (Katkusoo 1 ja 
Katkusoo 2) kolinud kokku nendevahelisele alale (I. Tammekänd, suul. andm.). Teadaolevalt 
on see esimene täpselt dokumenteeritud ühinemisjuhtum Eestis. Kuna kirjandusest ei 
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õnnestunud mängude ühinemise kohta andmeid leida, on tegu ilmselt haruldase sündmusega. 
Seega on tõenäoline, et suuremate mängude kujunemine leiab tüüpiliselt aset olemasolevate 
mängude suurenemisena, mis võib toimuda ka ümbritsevate mängude hääbumise arvelt, aga ei 
hõlma endast mängude „kokkukolimist” uude asukohta. Suurtrapi (Otis tarda) puhul on 
näiteks täheldatud, et noorlinnud ühinevad pigem suurte mängudega, väikesed mängud aga 
võivad kahaneda ka populatsiooni kasvades (Alonso jt 2004). See võib tuleneda asjaolust, et 
suuremad seltsingulised mängud on emaste jaoks atraktiivsemad (Isvaran & Ponkshe 2013). 
Ehkki käesolev töö võimaldab anda esialgse hinnangu mängualade asukohamuutuste 
sagedusele, säilib vajadus täpsemate uuringute järele. Kasutatud andmestik ei võimaldanud 
eristada samade lindude ümberpaiknemist isendite vahetumisest. Samas ongi mänguala 
käsitletav ruumilise nähtusena: koondumispaigana, kus toimub aastate jooksul pidev 
metsisekukkede asendumine. Rakenduslikust (mängualade kaitse korraldamise) seisukohast 
pole ka tingimata oluline, kust on pärit uues asukohas mängivad kuked, vaid pigem see, kui 
sageli ja kui kaugele algsest asukohast võivad mängualad liikuda. Eeskätt võiks konkreetsete 
kukkede jälgimine telemeetriliste uuringute abil või mingi piirkonna mängude intensiivne 
jälgimine järjestikustel aastatel näidata mängude lagunemise sagedust, mille kohta käesolev 
andmestik ei võimaldanud järeldusi teha. Lisaks võimaldaks see uurida ruumilist dünaamikat 
põhjustavat mehhanismi. Praegu jääb teadmata, kui sageli tuleneb mänguala asukoha muutus 
kukkede liikumisest ja kui sageli mängivad uues kohas juba uued linnud (nt noorlinnud) ning 
vanas kohas mänginud linnud on mingil põhjusel hukkunud või hajunud. 
4.2. Inimtegevuse ja keskkonna mõju mängu nihkumisele 
Seltsinguliste mängude asukohamuutuste ja nende põhjuste kohta mänguhooaja käigus või 
aastate lõikes leidub kirjanduses küllaltki vähe teavet. Asukoha püsivuse eelduseks peetakse 
stabiilset keskkonda, millest tulenevalt püsib stabiilne ka isendite elupaigakasutus (Bradbury 
jt 1989; Apollonio jt 1998). Sellest lähtuvalt võib eeldada, et mängualad on liikuvamad 
maastikel, kus esineb rohkem häiringuid. Üksikuid käsitlusi aastate vahel toimuvate 
asukohanihete kohta leidub lindudest pujupüü (Gibson & Bradbury 1987) ja välupüü (Gratson 
1988; Stavne 2006) ning imetajatest kabehirve (Dama dama) kohta (Apollonio jt 1998). 
Nihkumise põhjustena on välja toodud inimtegevusest tulenevaid taimkattemuutusi mänguala 
ümbruses (Apollonio jt 1998; Stavne 2006), liikumist emaslindude asukoha suunas (Gratson 
1988) ja erakordseid ilmastikutingimusi konkreetsel aastal (Gibson & Bradbury 1987). 
Mõningaid andmeid leidub ka mängu asukoha nihkumise põhjuste kohta samal 
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mänguhooajal. Näiteks väike-preeriapüü (Tympanuchus pallidicinctus) eelistab põlenud 
rohumaid ja võib põlengu järel oma mängu asukohta muuta (Cannon & Knopf 1979). Isased 
kabehirved võivad aga hooaja jooksul turniiriplatsi hüljata ja uude asukohta liikuda, kui 
emased varasemat paika mingil põhjusel enam ei külasta (Apollonio jt 2003). Mängu asukoha 
muutumise põhjused mänguhooaja jooksul või aastate lõikes on seega sarnased. 
Metsise puhul tuli kõigil kolmel skaalal (1, 2 ja 3 km ümber mänguala keskme) kõige 
selgemalt esile mängude nihkumise seos lageraie kogupindalaga. Saadud tulemus sobib 
Norras tehtud uurimusega, milles leiti, et mängualade asukohad, mille lähiümbruses oli 
teostatud lageraiet, olid teistest muutlikumad (Rolstad & Wegge 1989a). Lisaks võib lageraie 
järel mängukäitumine muutuda ettearvamatuks: kuked mängivad sageli üksi või suurel alal 
mitmes asukohas (Rolstad & Wegge 1989b; Gjerde jt 2000). Ortofotodel mängude asukohti ja 
1 km raadiuses tehtud lageraiet võrreldes hakkab siiski silma, et mängu asukoht ei pruugi 
tingimata liikuda selgelt raiest eemale (lisa 3) ja umbes viiendikul nihetest ei tuvastatud 1 km 
raadiuses üldse lageraiet. Samas olid analüüsi kaasatud mängude vaatlusperioodid üldiselt 
pikemad kui lageraiete registreerimise (2001–2012) ja ortofotodega käsitletud periood, 
mistõttu kõigi mänge mõjutavate raiete mõju töös esile ei tule. Sellegipoolest on ilmne, et 
ehkki ulatuslik lageraie põhjustab suure tõenäosusega mängu asukoha muutumise, ei ole see 
sugugi ainus tegur. 
Mängu suurema nihkumistõenäosusega seostus 1 km raadiuses positiivselt ka rabamuldade 
pindala. Sellel võib olla kaks põhjust. Esiteks võib see viidata metsisemängude liikumisele 
sobivasse asukohta, sest mängud asuvad Eestis sageli sooserva männikutes (Viht & Randla 
2002) ja nende paiknemine on seotud siirde- ja rabamuldadega (Leivits 2014). Teisalt 
väldivad metsisekuked mänguaegses elupaigas lagedat raba (Finne jt 2000), kuna rabas 
kasvab suhteliselt vähem metsisele sobilikke toidutaimi kui metsas ja samuti napib seal 
metsisekukkedele varjevõimalusi kiskjate eest. Kuna kukkede mänguaegsed elupaigad 
ulatuvad mängu keskmest maksimaalselt 1 km kaugusele (Wegge & Larsen 1987), võib 
rabamuldade seos mängu nihkumisega selles raadiuses olla seotud asjaoluga, et raba ei sobi 
kukkedele puhkamiseks ja toitumiseks. Võimalik, et põhjus sõltub konkreetsest mängust: 
majandatud metsas asuv mäng võib nihkuda läheduses leiduva raba suunas ning sooalal asuv 
mäng sellest eemale seetõttu, et ümbruses on vähe sobilikke elupaiku. 
Kuivendust iseloomustavate tunnuste ebaolulisus analüüsis võib olla seotud mängude 
vaatlusperioodi või kuivendamise tagajärgede keerulise mõjumehhanismiga. Eesti 
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kuivendussüsteemid pärinevad valdavalt 1960–1970ndatest (Etverk 2003), kuid analüüsi 
kaasatud mänge on vaadeldud enamasti viimased paarkümmend aastat. Seega ei kattu 
mängude vaatlusperiood kuivendustöödest tingitud häirimise ega kuivendusele vahetult 
järgnevate kiirete muutuste toimumisajaga. Mängude vaatlusperioodiks võivad kooslused 
(olenevalt kasvukohatüübist) olla jõudnud juba teatavasse tasakaaluseisundisse, mistõttu ei 
pruugi kuivenduse mõju analüüsis ilmneda. Seejuures võib kohati olla tegu kuivenduseelsete 
elupaikade muutumisega ajapikku sobimatuks (nt metsa tihenemise tõttu), aga teisal võivad 
kunagised lagedad siirde- ja madalsooalad kuivenduse tagajärjel olla arenenud või arenemas 
metsisemänguks sobivaks. Neid protsesse eristamata või koosluse ajalugu arvestamata võivad 
kuivenduse erisuunalised mõjud analüüsis välja taanduda. 
Saadud parimate mudelite ennustusvõime oli madal (1 km raadiuses rahuldav, 2 ja 3 km 
raadiuses kasin), mistõttu on ilmne, et valitud tunnustest ei piisa mängude nihkumise 
selgitamiseks. Samas võib tulemustest järeldada, et mängu asukoha muutumist mõjutavad 
pigem lähikonnas toimuvad sündmused. Kuna arvesse võeti peamised inimmõju kirjeldavad 
tunnused (lageraie, kuivendus), on teadmata pigem mingid looduskeskkonda iseloomustavad 
tegurid. Üheks võimalikuks teguriks on kisklussurve. Ehkki ei leidu andmeid selle mõju kohta 
mängualade asukohamuutustele, on teada, et kisklus mõjutab nii seltsinguliste mängude 
moodustumist kui ka isendite mängukäitumist (Gibson jt 2002; Boyko jt 2004; Lima 2009). 
Kuna kisklussurve varieerub ajas ning Eesti lünklikus andmestikus pole enamasti teada, millal 
täpselt toimus mängu asukoha nihe, polnud tunnust võimalik käesolevasse analüüsi kaasata. 
Teine tegur, mille seost mängu nihkumisega tasuks edaspidi kontrollida, on metsisekanade 
leidumine konkreetses piirkonnas, kuna kanad ja kuked kasutavad erinevaid elupaiku (Rolstad 
jt 1988; Gjerde & Wegge 1989). Uute mängualade teket on täheldatud just kanade talvistes 
toitumispaikades (Gjerde jt 2000; Rolstad jt 2007). Ka teiste loomaliikide puhul on 
emasloomad olnud oluliseks mänguala liikumist mõjutavaks teguriks (Gratson 1988; 
Apollonio jt 2003). Mudelite madala ennustusvõime põhjuseks võib lisaks olla ka asjaolu, et 
eri kohtades on mängu nihkumisel erinevad põhjused. 
Asukohavahetus võib võimaldada mängivatel metsisekukkedel häiringutega toime tulla, kuid 
mängu pikaajaline säilimine sõltub ümbritseva maastiku kvaliteedist. Eesti andmestikus ei 
erinenud nihke järel kukkede arvukuse kahanemine või kasvamine mängus juhuslikust 
jaotusest, mistõttu ei ole tõenäoline, et mängu asukoha nihkumine ise põhjustaks arvukuse 
langust. Seega ohustab mängu säilimist pigem see, kui ümbritsevas metsamaastikus pole 
sobivat kohta, kuhu kuked saaksid nihkumisajendi ilmnemisel kolida. Oletatavasti püsib mäng 
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sel puhul paikne ning hääbub ajapikku tingimuste halvenedes, kui vanad kuked hukkuvad ja 
noored enam mänguga ei liitu. See, et paiksena püsiv mäng võib viidata nii heale mängualale 
kui ka kehvale ümbrusele, on veel üks asjaolu, mis muudab nihkumispõhjuste korrelatiivse 
tuvastamise keeruliseks. 
4.3. Rakenduslikud järeldused mängualade kaitse osas 
Nagu käesoleva töö tulemustest järeldub, on metsise mängualade kaitse korraldamisel oluline 
arvestada mängude asukohadünaamikaga. Loenduste läbiviimise seisukohast rõhutab see 
vajadust olemasolevate mängude ümbruses otsida potentsiaalseid uusi mängualasid, eriti siis, 
kui teadaolevas mängus kukkesid ei nähta või on neid vähem (st mäng võib olla lagunenud). 
Mängualade liikumisega arvestamist peetakse tähtsaks ka välupüü seire puhul (Stavne 2006). 
Selleks et metsise kaitse oleks tõhus, on vaja tagada metsisemängude loomulik dünaamika nii 
Eestis kui ka lähiriikides (nt Lätis) loodud ulatuslikes mängualade kaitse süsteemides. 
Metsisemängude arvatust suurem liikuvus annab samas lootust taastamistegevuste 
seisukohast, kuna metsised on ilmselt suutelised tingimuste paranemisel uusi piirkondi 
mängualana kasutusele võtma. 
Mängualade asukohadünaamikast tuleneb ühtlasi kaks probleemi väikesepindalaliste 
püsielupaikade kaitse jaoks. Esimene probleem on püsielupaikade piiride ajakohasena 
hoidmine, vältimaks tegeliku mängu sattumist väljaspoole kaitstavat ala. Sisulisem küsimus 
on aga väikeste püsielupaikade kaitse pikaajaline tõhusus. Kui nende ümbruses ei leidu teisi 
mänguks sobivaid alasid, pole häiringu korral kukkedel kuhugi kolida ning mäng võib 
lõplikult hävida. Lahenduseks oleks suuremate püsielupaikade loomine või kaitstavate 
mängualade sobitamine majandusmetsade mosaiiki, mis eeldab ümbritsevate metsade 
kujundamist metsisele sobivaks. Mõlema lähenemise tõhusust nii metsise kaitse kui ka 
majandusliku otstarbekuse seisukohast tuleks testida katsemaastikel. Tuumaladel, kus leidub 
rohkem sobilikke elupaiku ning ühtlasi ka suuremaid ja sidusamalt paiknevaid mänge (Leivits 
2014), tasub siiski esmase ettevaatliku lähenemisena soovitada pigem suuremate 
püsielupaikade loomist. 
Metsise tõhus kaitse võib eeldada pikaajalist maastikuplaneerimist, mis hõlmaks ka 
majandusmetsi. Selleks et majandatavas metsamaastikus tagada metsisele sobivad tingimused, 
tuleb arvestada metsise ruumikasutusega kogu aasta lõikes. Norras tehtud uuring näitas, et kui 
küpse metsa osakaal 1 km raadiuses (metsise mänguaegses elupaigas) langeb alla 30%, 
mänguala hüljatakse (Wegge & Rolstad 1986). Piisava metsasuse korral võib aga mängu 
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lähiümbruses teha häiluti (<50 m diameetriga) lageraiet või metsa harvendada, kusjuures 
mõnel juhul võib see mänguala isegi atraktiivsemaks muuta (Rolstad 1989; Rolstad jt 2007). 
Elujõulise mänguasurkonna säilimiseks on oluline kvaliteetsete elupaikade leidumine 3–4 km 
raadiuses ümber mängu keskme, kus linnud veedavad ülejäänud osa aastast (Storch 1995; 
Miettinen jt 2005; Sirkiä jt 2011a). Majandusmetsas metsisele sobivate tingimuste loomiseks 
on soovitatud liiga tihedaid metsi harvendada (40–70% puistu liituvuseni) ja heterogeensuse 
suurendamiseks suurtesse üherindelistesse metsadesse häile raiuda (Gjerde 1991; Broome jt 
2014), kuid nende meetodite tõhusus vajab jätkuvaid uuringuid. Tagatud peaks olema ka 
metsaalade piisav ühendatus, et linnud saaksid mängude vahel liikuda (Bollmann jt 2011; 
Sirkiä jt 2012). Eelneva tõttu võib metsis olla hea suunisliik, kelle bioloogiast lähtudes on 
võimalik metsamaastikke tervikuna sidusamaks ja säästvamaks kujundada. 
Seltsingulisi mänge omavate liikide puhul ei pruugi ainult mänguala ja selle vahetu ümbruse 
kaitse tuua soovitud tulemusi. Mänguala heast seisundist hoolimata võib mänguasurkond 
ajapikku hääbuda, kui ümbritsevas maastikus asuvad toitumis- või pesitsusalad muutuvad 
sobimatuks. Käesolevas töös jäi oluline osa mängude nihkepõhjustest selgusetuks – võimalik, 
et nende hulgas on just ümbritseva ala kvaliteediga seotud tunnuseid (nt emaslindude arvukus 
ja nende elupaigad). Seda, et ainult mänguala vahetu ümbruse kaitse on ebatõhus, on tõdetud 
näiteks india trapi (Ardeotis nigriceps) puhul (Dutta jt 2011). Seetõttu soovitatakse pöörata 
tähelepanu mänguala ümbritseva maastiku kvaliteedile suuremal pindalal ja sobivate 
elupaikade omavahelise ühendatuse tagamisele (Silva jt 2010; Magaña jt 2011; Sirkiä jt 





Loodusmetsade pindala vähenemise tõttu on metsade liigirikkuse säilitamine üha keerulisem. 
Seetõttu on oluline välja selgitada, kuidas metsi kõige optimaalsemalt majandada, et tagada 
nii majanduslik tulu kui ka liigirikkuse säilimine. Populatsioonide suutlikkus inimmõjulises 
metsamaastikus toime tulla sõltub nende kohanemisvõimest. Metsis (Tetrao urogallus) on 
parasvöötme okasmetsade kaitse ja säästliku majandamise suunisliik, kelle kohanemisele 
metsamaastiku muutustega viitavad muuhulgas tema mängualade asukohamuutused. Ehkki 
mängualade liikumist on kirjanduses dokumenteeritud, puudub täpsem teave selle 
toimumissageduse ja võimalike põhjuste kohta. Käesolevas magistritöös esitati 
kontseptuaalne mudel mängualade asukohadünaamika võimaluste kohta (nihe, lagunemine, 
ühinemine) ja kontrolliti seda Eesti andmestiku põhjal. Töö eesmärk oli teada saada, 1) kui 
sageli mängualade asukohanihked aset leiavad; 2) kui kaugele algsest asukohast võivad 
mängud nihkuda; 3) millistes tingimustes paiknevate mängude nihkumine on kõige 
tõenäolisem. 
Uuringu aluseks oli metsise mängualade ruumiandmestik (Keskkonnaagentuuris arhiveeritud 
vaatlusandmed aastatest 1935–2014). Analüüsiti mängu aastast nihketõenäosust ja mängu 
nihkumise seost keskkonnatunnustega 1, 2 ja 3 km raadiuses ümber mänguala. 
Vaadeldavateks tunnusteks olid lageraie pindala, kuivendusmõju ulatus, männikute pindala, 
soostumine (muld) ja mängu isoleeritus. 
Leiti, et korduvvaadeldud mängudest oli vaatlusperioodi (mediaan 15 a) jooksul nihkunud 
42% (kokku 167 nihet) ning vähemalt 9 juhul esines ka mängude lagunemist mitmeks 
väiksemaks. Ehkki ühinemisi andmestikus ei esinenud, on andmeid, et neidki võib Eestis aset 
leida. Anti ka esmakordne hinnang mängu aastasele nihketõenäosusele (olenevalt metoodikast 
0,06±0,03 või 0,14±0,13). Toimunud nihete pikkused jäid vahemikku 129–2233 m ning 
mängu nihkumine oli tõenäolisem siis, kui mänguala ümbruses (1, 2 või 3 km raadiuses) oli 
tehtud rohkem lageraiet või kui 1 km raadiuses leidus suuremal alal rabamuldi. Oluline osa 
mängude nihkepõhjustest jäi siiski selgusetuks ning vajab edasisi uuringuid. 
Saadud nihketõenäosused ja vaatlusperioodi jooksul nihkunud mängude arv viitavad sellele, 
et mängude asukohamuutused maastikus on osa metsisepopulatsiooni loomulikust 
dünaamikast. See näitab, et kuked suudavad häiringu korral mängule uue asukoha leida, 
eeldusel et ümbruses leidub mänguks sobivaid paiku. Metsise tõhusaks kaitseks on vaja 
tagada mängude loomulik dünaamika nii Eestis kui ka lähiriikides (nt Lätis) loodud 
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ulatuslikes mängualade kaitse süsteemides. Mängualade liikuvus annab küll lootust 
taastamistegevuste seisukohast, kuid muudab ühtlasi küsitavaks väikesepindalaliste 
püsielupaikade kaitse efektiivsuse intensiivselt majandataval metsamaastikul. Metsise tõhus 
kaitse võib eeldada suuremate püsielupaikade loomist või pikaajalist maastikuplaneerimist, 
mis hõlmaks ka majandusmetsi. Metsise bioloogiast lähtudes on võimalik metsamaastikke 






Adaptability of the Capercaillie (Tetrao urogallus) to forest landscape change: spatial 
dynamics of lekking sites in Estonia 
The decline in natural forest cover is increasingly complicating the conservation of forest 
biodiversity. Therefore it is important to work out optimal forest management practices 
considering both the economic benefits and biodiversity. Adaptation is an important 
biological process for the survival of populations in managed forest landscape. The 
Capercaillie (Tetrao urogallus) is a grouse species that is considered a focal species for forest 
conservation. One indication of its adaptability is the change in lekking site locations, which 
has been repeatedly documented, but not systematically assessed for frequency and possible 
reasons. This study presents a conceptual model of lekking site dynamics (shift; dispersal; 
merging) and explores it using Estonian data. The specific aims were to assess shifts in terms 
of (1) frequency, (2) distance, and (3) environmental conditions (causes). 
This study is based on a geodatabase of Capercaillie lekking sites in Estonia (data from 1935–
2014 archived by the Estonian Environment Agency). Annual probabilities were calculated 
for lek site shifts, and the incidence of shift was related to environmental variables at 1, 2 and 
3 km radii around the lek. The environmental variables included were clearcut, pine forest and 
peatland (soil) areas, drainage extent and lek isolation. 
42% of all repeatedly surveyed leks had shifted during their observation period (167 shifts in 
total) and there were at least 9 cases when a lek had dispersed into at least two smaller leks. 
Although there were no merged leks in the data used, there is additional evidence for lek 
merging rarely taking place in Estonia. The annual probabilities for lek site shifts were 
0.06±0.03 or 0.14±0.13 depending on calculation method. Shift lengths ranged from 129 to 
2233 m, and shifts were more likely when clearcut areas were larger (at 1, 2 and 3 km radii 
around the lek centre) and in areas rich in bog soils at 1 km radius. However, most of the 
variation in the incidence of lek shifts remained unexplained and needs further study. 
The shifting probabilities and the large number of shifted lek sites recorded suggest that 
spatial reorganization of lek sites is a part of natural dynamics of Capercaillie populations. 
Male Capercaillies can respond to disturbance by changing their lekking sites as long as there 
are suitable areas nearby. For effective conservation of Capercaillie it is therefore important to 
ensure the opportunities for natural lek dynamics in the extensive lek protection systems 
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developed both in Estonia and in neighboring countries (e.g. Latvia). The mobility of lek sites 
provides hope for habitat restoration practices, but it also challenges the effectiveness of the 
small-sized ’lek reserves’. Successful conservation of Capercaillie in the Baltic States may 
depend on creating larger reserves or enforcing long-term landscape planning that would 
include managed forests. Forest management based on the biology of the Capercaillie could 






Suurim tänu kuulub minu juhendajatele Asko Lõhmusele ja Meelis Leivitsale nende 
kannatlikkuse, pühendumise ja paljude heade nõuannete eest. Tänan ka Keskkonnaagentuuri 
metsise mängualade andmestiku jagamise eest. 
Ühtlasi poleks see magistritöö saanud valmida töölt vabaks võetud kuudeta – olen tänulik 
oma ülemusele Ly Kriiskale vastutulelikkuse eest. Lisaks suur aitäh perele ja sõpradele, kes 
mind innustasid ja minus kordagi ei kahelnud. 
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Lisa 1  
Tabel 9. Andmestikus esinenud mängude nihked enne ja pärast täiendavat kontrolli. Mängu 












Aesoo 2009 2010 218,39 suur  
Ahekõnnu 2009 2014 536,59 väike  
Andi 2 2010 2011 392,65 väike  
Araste 2003 2009 354,57 suur  
Araste 2009 2013 685,32 suur  
Arvila 1 2002 2013 680,59 suur  
Arvila 2 2010 2012 269,3 väike  
Elsijärve 1976 1985 206,82 suur + 
Hara 1976 1985 333,05 suur  
Harakajärve 1999 2003 147,44 suur  
Hino 1999 2012 818,13 väike  
Hurda 2002 2011 509,15 väike  
Höbringi 1987 2009 2195 suur  
Jaama 2002 2011 628,83 väike  
Jaluse 1987 1998 853,83 suur  
Jaluse 2003 2012 1138,72 suur  
Juba 2002 2011 382,38 väike  
Jõevärava ehk Vetla 
Suurmäng 
1952 1999 162,95 suur + 
Jüssi 2 2004 2012 615,77 suur  
Jüssi 3 2004 2012 1018,84 väike  
Kaasiksoo 2 2002 2012 587,95 suur  
Kaasiku 1987 2013 1002,15 väike  
Kalda 1997 2010 1655,51 suur  
Karumölle 2 2009 2014 609,72 suur  
Katkusoo 1 1997 2010 1013,05 suur  
Katkusoo 2 1997 2010 372,54 väike  
Kaugoja 1997 2012 1077,63 suur  
Kauksi 2009 2014 1523,94 suur  
Kauni 2010 2012 1342,05 väike  
Kiikla 2003 2012 764,15 suur  
Kivinõmme (lõunapoolne) 1993 2009 841,15 väike  
Kliima 2009 2014 728,71 väike  
Koemetsa 2011 2012 277,57 suur  
Kohtru 1999 2012 668,88 väike  
Kolgu 1995 2012 1122,8 väike  
Koolma 2002 2011 630,5 suur  
Kotka 1985 2014 1210,64 väike  
Kullikünka 1987 2002 494,68 väike  














Kuresilma 1987 2013 662,42 väike  
Kuru 2002 2013 671,63 suur  
Kõnnumaa-Väätsa 2 2009 2014 530,45 suur  
Kõnnumaa-Väätsa 3 2009 2014 556,87 väike  
Kõnnumaa-Väätsa 7 1987 2004 721,92 väike  
Kõrgraba 2010 2011 693,57 väike  
Kõrsa 1997 2011 109,18 väike + 
Kõrve II 1977 2013 878,21 väike  
Kõrvenurga 2 2009 2014 230,21 väike + 
Kõvera 1992 1994 1139,09 väike  
Kõveri 1997 2014 237,76 suur  
Kärbatammi 2009 2014 573,5 suur  
Kärsu 1986 1997 347,12 suur  
Laianiidu 1 – Laianiidu 2 1997 2011 1723,24 suur  
Laisi 2002 2012 393,37 suur  
Laiusevälja 2002 2004 1567,17 väike  
Laukasoo 4 1987 2010 308,95 väike + 
Laviku 1987 2010 324,22 suur  
Lebavere-Rünga 2 2010 2011 315,4 väike  
Leetva 1997 2010 1156,95 väike  
Lemmjõe 1X 1988 2009 707,65 suur  
Lepakose – Juhkreõue tee 1988 2011 1231,52 väike  
Leterma 2010 2011 521,97 suur  
Leva 1987 2007 652,25 suur  
Liivoja 2 1950 2010 317,72 suur  
Linajärve 2009 2013 1053,14 väike  
Linnuraba 2012 2014 678,6 väike  
Loibu II 1977 2004 1842,29 suur  
Loibu II 2009 2014 271,72 suur + 
Lutsu 1987 1997 383,31 väike  
Lõmmelu 2010 2011 318,45 suur  
Lümandu 2004 2005 495,57 suur  
Lümandu 2005 2011 438,85 suur  
Maalema 1987 2011 1160,02 väike  
Maapaju 2004 2013 769,16 suur  
Massiaru 2009 2014 364,87 väike  
Mustraba 1 1987 1997 664,91 väike  
Mädara 1 1997 2010 899,56 suur  
Mähuste 2007 2011 1407,95 väike  
Mäliste 2 2009 2010 224,34 väike  
Männikvälja 2 1987 2011 569,51 väike  
Nigula 1997 2003 299,95 väike  
Niinsoni 1977 2004 433,63 suur  
Nimetu 1 2004 2012 621,1 väike  
Nõmmitsa 1 1987 2012 663,7 väike  














Oissaare 2009 2014 763,87 väike + 
Oodsipalo 1993 2002 280,31 väike  
Orava 1990 2011 299,81 väike  
Orelluuska 2 1992 2002 250,83 väike  
Orujärve 2009 2013 392,21 suur  
Oruveski 1976 1987 228,14 väike + 
Oruveski 2010 2011 494,77 väike  
Paanikse 2004 2012 368,9 väike  
Palase 2009 2013 643,91 väike  
Parika 2 1988 2012 1183,23 suur  
Parmu 1992 1999 689,17 suur  
Parmu 1999 2002 404,35 suur  
Peenarsoo 1997 2012 2233,44 väike  
Piiumetsa 1987 2010 923,02 väike  
Pikasilla soo 2002 2012 1348,52 suur  
Pikkmetsa 1987 2012 476,87 suur  
Pikva 2003 2004 352,41 väike  
Pikva 2011 2012 402,44 väike  
Pohlaaru 1995 2002 304,16 väike  
Pohlaaru 2004 2011 1256,14 väike  
Punasoo 2 1987 2012 1019,29 suur  
Põrgujärve 2 2009 2010 411,53 suur  
Pöörikaasiku 2011 2012 641,3 suur  
Ratva 2009 2014 452,39 suur  
Rihula 1987 2011 1138,43 väike  
Rihula 2 1987 2011 1254,03 väike  
Riisa 1997 2011 1252,5 suur  
Rohe 2004 2011 411,5 väike  
Rongu-Idaserva 1997 2003 185,57 väike  
Rongu-Idaserva 2009 2014 1186,86 väike + 
Rongu-Kotkapesa 2003 2011 952,55 suur  
Rongu-Ürgmetsa 1997 2003 79,52 väike + 
Roostoja 2010 2011 269,43 suur  
Roostoja 2011 2012 234,74 suur  
Ruila 2003 2004 386,26 suur  
Ruunakünka 1987 1995 793,92 suur  
Ruunakünka 2004 2011 792,78 suur  
Räksi 2008 2010 1216,07 suur  
Räksi 2010 2013 1323,83 suur + 
Räksi 2013 2014 1373,81 suur + 
Saara 1987 2009 153,52 väike + 
Saarjõe 1 1988 2004 566,31 suur  
Saarjõe 1 2004 2012 296,39 suur  
Saarjõe 2 1987 2012 450,1 suur  
Sadramõtsa 2 1999 2009 437,9 väike  














Salutaguse X 1987 2009 610,51 suur  
Sandre soo 1997 2003 313,96 väike  
Sandre soo 2009 2014 374,35 väike  
Sandre-Metsavahi 2003 2009 815,14 suur + 
Sandre-Metsavahi 2009 2014 439,51 suur + 
Selisoo 1 2009 2014 320,81 suur  
Seljaküla 2009 2011 436,15 suur  
Seljamäe 1987 2009 612,11 suur  
Seruküla 2 1997 2012 1760,64 suur  
Seruküla 4 2004 2012 340,92 suur  
Sookuninga-Suursoo 1997 2003 129,05 suur  
Sookuninga-Suursoo 2009 2014 614,62 suur  
Sooääre 1993 2004 438,26 väike  
Surdi 1950 1977 709,51 suur  
Surdi 1977 2010 461,7 suur  
Suru 1999 2004 176,08 väike  
Suru 2004 2012 995,93 väike  
Särgla 2004 2012 352,79 suur  
Taarikõnnu 1 1997 2011 572,5 suur  
Taga-Põlliku 1987 2011 613,3 väike  
Tammikmäe 1987 2010 412,96 väike  
Tapi 1960 1977 1129,16 suur  
Tedremäe 2002 2012 723,45 suur  
Torniraba 2001 2014 625,97 suur  
Tuksmani 1976 2010 942,94 suur  
Tõramaa 1997 2011 956,68 suur  
Tõramaa 2011 2012 836,62 suur  
Ubajärve 1999 2002 608,92 väike  
Udriku-Punasoo 1987 2009 631,93 suur  
Uuemõisa 1 1987 2010 777,9 väike  
Uuemõisa 3 2010 2011 845,69 väike  
Vabriku 1997 2011 1307,43 väike  
Vaki 1987 2010 274,1 suur  
Valgeraba 2009 2014 291,99 väike + 
Valgesoo 2002 2012 886,54 suur  
Vanaveski 1988 2010 450,63 väike  
Vanaveski 2010 2012 366,97 väike  
Venemurru soo 2012 2014 651,45 väike  
Vennissaare 1997 2010 1130,01 suur  
Vikipalu 2005 2009 1043,96 suur  
Vikipalu 2009 2010 303,76 suur  
Vikipalu 2010 2011 651,92 suur  
Vikipalu 2011 2012 437,42 suur  
Vila 1987 2012 458,34 suur  














Viluvere 1997 2009 201,15 väike  
Vinso 1990 1992 367,58 suur  
Võheru 2004 2005 313,72 suur  
Väike-Pungerja 2009 2014 662,52 suur  
Väljaküla 1987 1997 330,56 väike  
Väljaküla 2010 2011 289,76 väike  
Öördi 2 2010 2012 580,48 väike  
Ülesoo 1 1987 2013 2218,3 väike  





Nihkumise keskkonnaseoste analüüsi tunnuste korrelatsioonitabelid. 
Tabel 10. Vaadeldud tunnuste vahelised Spearmani korrelatsioonikordajad 1 km raadiuse 
korral (N=86). Statistiliselt olulised korrelatsioonid on poolpaksus kirjas. Lühendite 
tähendused leiab tabelist 2. 
Tunnused 1. 2. 3. 4. 5. 6. 7. 8. 9. 
1. RAIE –         
2. MÄND 0,07 –        
3. KSOO 0,20 −0,03 –       
4. KRAAV 0,32 −0,01 0,29 –      
5. TMULD0 −0,35 −0,28 −0,03 −0,76 –     
6. TMULD1 −0,01 −0,21 0,62 0,39 0,04 –    
7. SSMULD −0,22 −0,05 0,10 −0,04 0,30 0,42 –   
8. RBMULD −0,04 −0,37 −0,01 −0,31 0,62 0,28 0,19 –  
9. KUKED 0,11 0,14 0,15 0,18 −0,34 −0,09 −0,14 −0,10 – 
 
Tabel 11. Vaadeldud tunnuste vahelised Spearmani korrelatsioonikordajad 2 km raadiuse 
korral (N=86). Statistiliselt olulised korrelatsioonid on poolpaksus kirjas. 
Tunnused 1. 2. 3. 4. 5. 6. 7. 8. 9. 
1. RAIE –         
2. MÄND 0,04 –        
3. KSOO 0,09 −0,07 –       
4. KRAAV 0,27 0,13 0,21 –      
5. TMULD0 −0,32 −0,36 −0,01 −0,75 –     
6. TMULD1 −0,03 −0,25 0,72 0,12 0,20 –    
7. SSMULD −0,20 −0,01 0,15 −0,16 0,36 0,37 –   
8. RBMULD −0,23 −0,25 −0,03 −0,43 0,75 0,28 0,40 –  







Tabel 12. Vaadeldud tunnuste vahelised Spearmani korrelatsioonikordajad 3 km raadiuse 
korral (N=86). Statistiliselt olulised korrelatsioonid on poolpaksus kirjas. 
Tunnused 1. 2. 3. 4. 5. 6. 7. 8. 9. 
1. RAIE –         
2. MÄND 0,10 –        
3. KSOO 0,08 −0,03 –       
4. KRAAV 0,32 0,19 0,19 –      
5. TMULD0 −0,41 −0,44 −0,004 −0,73 –     
6. TMULD1 −0,05 −0,27 0,77 <−0,001 0,28 –    
7. SSMULD −0,18 −0,02 0,25 −0,16 0,42 0,42 –   
8. RBMULD −0,33 −0,36 −0,03 −0,46 0,84 0,30 0,41 –  






Nihkunud ja lagunenud mängud kujutatuna ortofotodel. 
Joonised 10–52 – keskkonnaseoste analüüsi kaasatud nihkunud mängud (vt ptk 2.3.2). 
Joonised 53–58 – lagunenud mängud (vt ptk 3.2). Lagunenud mängud, mis on ühtlasi 
nihkunud, on joonistel 17, 41 ja 49. 
Mängude lähiümbruses (u 1 km raadiuses) on kaardistatud viimase 15–20 aasta jooksul tehtud 
lageraied. Nende asukohad on tuvastatud ja digitaliseeritud tuginedes Maa-ameti ortofotode 
võrdlusele (vanimad olenevalt asukohast aastatest 1993–2000 ja uusimad aastast 2013) ja 
Metsaregistri metsaeraldiste piiridele. Ligikaudne teostusaeg on määratud ortofotode ja 
Metsaregistri takseerandmete põhjal. 
Legendis kasutatud eristus: mängupaik – piirkond, kus mäng esineb püsivalt mingi aja jooksul 




 Joonis 10. Harakajärve mängu nihkumine aastatel 1999–2012. Alus: 2013. a ortofoto (Maa-
amet). Mängu keskmete vahemaad: 147 m (1999–2003), 397 m (2004–2012). Paikne 
võrdlusmäng analüüsis: Rõõsa. 









 Joonis 11. Hurda mängu nihkumine aastatel 1992–2011. Alus: 2011 ja 2013. a ortofotod 
(Maa-amet). Mängu keskmete vahemaa: 509 m (2002–2011). Paikne võrdlusmäng analüüsis: 
Koemetsa. 









 Joonis 12. Jaluse mängu nihkumine aastatel 1987–2012. Alus: 2013. a ortofoto (Maa-amet). 
Mängu keskmete vahemaad: 854 m (1987–1998), 1139 m (2003–2012). Paikne võrdlusmäng 
analüüsis: Kiigemäe. 















 Joonis 13. Jüssi 2 mängu nihkumine aastatel 1999–2012. Sellest kirdes asuv Jüssi 1 on 
püsinud aastatel 2002–2013 paikne, loodes asuv Jüssi 3 on aastatel 1999–2012 nihkunud. 
Alus: 2013. a ortofoto (Maa-amet). Mängu keskmete vahemaad: 52 m (1999–2004), 616 m 
(2004–2012). Paikne võrdlusmäng analüüsis: Uuemõisa 2. 











 Joonis 14. Kalda mängu nihkumine aastatel 1997–2010. Alus: 2013. a ortofoto (Maa-amet). 
Mängu keskmete vahemaa: 1656 m (1997–2010). Paikne võrdlusmäng analüüsis: Jaamaküla. 









 Joonis 15. Katkusoo 1 mängu nihkumine aastatel 1997–2010. Sellest kagus asuv Katkusoo 2 
on aastatel 1997–2010 samuti nihkunud. Alus: 2013. a ortofoto (Maa-amet). Mängu keskmete 
vahemaa: 1013 m (1997–2010). Paikne võrdlusmäng analüüsis: Kivilaane. 











 Joonis 16. Kaugoja mängu nihkumine aastatel 1997–2012. Alus: 2011.a ortofoto (Maa-amet). 
Mängu keskmete vahemaa: 1078 m (1997–2012). Paikne võrdlusmäng analüüsis: Reinse 2. 









 Joonis 17. Kiikla mängu nihkumine 1995–2012. Mäng on ka lagunenud, sest ehkki mängu 
peamine asukoht on liikunud läände (2012), asub edelas lisaks 2011. aasta Arvila 3 mäng 
(3 kukke). Alus: 2013. a ortofoto (Maa-amet). Mängu keskmete vahemaa: 764 m (2003–
2012). Arvila 3 kaugus Kiikla 2003. a mängualast: 1702 m. Paikne võrdlusmäng analüüsis: 
Ratva. 









 Joonis 18. Koolma mängu nihkumine aastatel 1987–2011. Sellest edelas asuv Koolma 1 on 
aastatel 1995–2011 püsinud paikne. Alus: 2013. a ortofoto (Maa-amet). Koolma mängu 
keskmete vahemaad: 276 m (1987–1995), 631 m (2002–2011). Paikne võrdlusmäng 
analüüsis: Kaasiksoo 1. 











 Joonis 19. Kullimaa 1 mängu nihkumine aastatel 1986–2010. 2010. a asukoht on nimetatud 
Kullimaa 2 mänguks; Kullimaa 1 algses asukohas 2010. ja 2011. a nullvaatlused. Alus: 
2013. a ortofoto (Maa-amet). Mängu keskmete vahemaad: 83 m (1987–1997), 1507 m (1997–
2010). Paikne võrdlusmäng analüüsis: Kurgja. 








 Joonis 20. Kuru mängu nihkumine aastatel 1995–2013. Alus: 2013. a ortofoto (Maa-amet). 
Mängu keskmete vahemaa: 672 m (2002–2013). Paikne võrdlusmäng analüüsis: Ristikivi. 








 Joonis 21. Kärsu mängu nihkumine aastatel 1986–2011. Alus: 2013. a ortofoto (Maa-amet). 
Mängu keskmete vahemaad: 205 m (1986–1987), 142 m (1987–1997), 311 m (1997–2011). 
Paikne võrdlusmäng analüüsis: Vanaveski 2. 









 Joonis 22. Laianiidu 1 mängu nihkumine aastatel 1997–2011. 2011. a asukoht on nimetatud 
Laianiidu 2 mänguks, Laianiidu 1 algses asukohas samal ajal nullvaatlus. Alus: 2013. a 
ortofoto (Maa-amet). Mängu keskmete vahemaa: 1507 m (1997–2011). Paikne võrdlusmäng 
analüüsis: Taarikõnnu. 






 Joonis 23. Lemmjõe 1X mängu nihkumine aastatel 1985–2013. Alus: 2013. a ortofoto (Maa-
amet). Mängu keskmete vahemaad: 282 m (1988–2000), 427 m (2008–2009), 18 m (2009–
2010), 76 m (2010–2013). Paikne võrdlusmäng analüüsis: Lemmjõe 2X. 




















 Joonis 24. Lepakose mängu nihkumine aastatel 1985–2011. 2011. a asukoht on nimetatud 
Juhkreõue tee mänguks, Lepakose algses asukohas 2011., 2012. ja 2013. a nullvaatlused. 
Alus: 2013. a ortofoto (Maa-amet). Mängu keskmete vahemaa: 1231 m (1988–2011). Paikne 
võrdlusmäng analüüsis: Paelama. 









 Joonis 25. Leva mängu nihkumine aastatel 1987–2014. Alus: 2013. a ortofoto (Maa-amet). 
Mängu keskmete vahemaad: 652 m (1987–2007), 494 m (2007–2009), 286 m (2009–2014). 
Paikne võrdlusmäng analüüsis: Kädva. 









 Joonis 26. Loibu II mängu nihkumine aastatel 1977–2014. Sellest edelas asuvatest mängudest 
on Rihma aastatel 2000–2011 püsinud paikne ning Nimetu 21 kohta on andmed perioodist 
1977–1985. Alus: 2013. a ortofoto (Maa-amet). Mängu keskmete vahemaad: 1842 m (1977–
2004), 113 m (2004–2009), 272 m (2009–2014). Paikne võrdlusmäng analüüsis: Perila-Esku. 










 Joonis 27. Maalema mängu nihkumine aastatel 1987–2011. Sellest loodes asuv Taga-Põlliku 
on aastatel 1987–2011 samuti nihkunud. Alus: 2013. a ortofoto (Maa-amet). Mängu keskmete 
vahemaa: 1160 m (1987–2011). Paikne võrdlusmäng analüüsis: Kõnnumaa-Väätsa 7. 







 Joonis 28. Maapaju mängu nihkumine aastatel 2002–2014. Sellest idas asuv Pillapalu mäng 
on aastatel 2002–2013 püsinud paikne. Alus: 2013. a ortofoto (Maa-amet). Mängu keskmete 
vahemaad: 769 m (2004–2013), 17 m (2013–2014). Paikne võrdlusmäng analüüsis: Pillapalu. 











 Joonis 29. Mustraba 1 mängu nihkumine aastatel 1987–2011. Sellest kagus asuv Mustraba 2 
on aastatel 1997–2011 hävinud. Alus: 2013. a ortofoto (Maa-amet). Mängu keskmete 
vahemaad: 665 m (1987–1997), 155 m (1997–2011). Paikne võrdlusmäng analüüsis: 
Põlendmaa. 








 Joonis 30. Mädara 1 mängu nihkumine aastatel 1997–2010. Alus: 2013. a ortofoto (Maa-
amet). Mängu keskmete vahemaa: 900 m (1997–2010). Paikne võrdlusmäng analüüsis: 
Aesoo. 







 Joonis 31. Mähuste mängu nihkumine aastatel 2005–2011. Alus: 2013. a ortofoto (Maa-
amet). Mängu keskmete vahemaad: 206 m (2005–2007), 1408 m (2007–2011). Paikne 
võrdlusmäng analüüsis: Litsemäe 2. 








 Joonis 32. Nõmmitsa 1 mängu nihkumine aastatel 1985–2012. Alus: 2013. a ortofoto (Maa-
amet). Mängu keskmete vahemaa: 664 m (1987–2012). Paikne võrdlusmäng analüüsis: 
Lehtsaare 1. 









 Joonis 33. Oruveski mängu nihkumine aastatel 1970–2011. Alus: 2013. a ortofoto (Maa-
amet). Mängu keskmete vahemaad: 228 m (1978–1987), 20 m (1987–2010), 495 m (2010–
2011). Paikne võrdlusmäng analüüsis: Vergi. 










 Joonis 34. Parika 2 mängu nihkumine aastatel 1985–2012. Lõunapool asub Parika 4 mäng 
(vaadeldud 1985–1988). Alus: 2013. a ortofoto (Maa-amet). Mängu keskmete vahemaa: 
1183 m (1988–2012). Paikne võrdlusmäng analüüsis: Kallissaare. 










 Joonis 35. Pikasilla soo mängu nihkumine aastatel 1995–2012. Alus: 2013. a ortofoto (Maa-
amet). Mängu keskmete vahemaa: 1349 m (2002–2012). Paikne võrdlusmäng analüüsis: 
Kõnnu. 








 Joonis 36. Pikkmetsa mängu nihkumine aastatel 1985–2012. Edelas asub Rammussaare mäng 
(vaadeldud 1985–1987). Alus: 2013. a ortofoto (Maa-amet). Mängu keskmete vahemaa: 
477 m (1987–2012). Paikne võrdlusmäng analüüsis: Kauru. 









 Joonis 37. Rihula mängu nihkumine aastatel 1987–2011. Loodes paistab Rihula 2 mäng. 
Alus: 2013. a ortofoto (Maa-amet). Mängu keskmete vahemaa: 1138 m (1987–2011). Paikne 
võrdlusmäng analüüsis: Sakussaare. 







 Joonis 38. Räksi mängu nihkumine aastatel 2000–2014. Alus: 2013. a ortofoto (Maa-amet). 
Mängu keskmete vahemaad: 1216 m (2008–2010), 110 m (2010–2014). Paikne võrdlusmäng 
analüüsis: Mustraba 3. 
















 Joonis 39. Saarjõe 2 mängu nihkumine aastatel 1985–2012. Alus: 2013. a ortofoto (Maa-
amet). Mängu keskmete vahemaa: 450 m (1987–2012). Paikne võrdlusmäng analüüsis: 
Saarjõe 1. 









 Joonis 40. Seljamäe mängu nihkumine aastatel 1987–2013. Alus: 2013. a ortofoto (Maa-
amet). Mängu keskmete vahemaad: 612 m (1987–2009); 86 m (2009–2013). Paikne 
võrdlusmäng analüüsis: Suigu. 







 Joonis 41. Seruküla 2 mängu nihkumine 1997–2012. Mäng on ka lagunenud, sest ehkki 
mängu peamine asukoht on liikunud edelasse (2012), asub idas lisaks 2012. a Seruküla 3 
mäng (1 kukk). Alus: 2013. a ortofoto (Maa-amet). Mängu keskmete vahemaa: 1130 m 
(1997–2010). Seruküla 3 kaugus Seruküla 2 1997. a mängualast: 1104 m. Paikne 
võrdlusmäng analüüsis: Karumölle 2. 







 Joonis 42. Seruküla 4 mängu nihkumine aastatel 2004–2012. Mängust lõunas paistab 
Seruküla 2 mäng ja loodes Seruküla 1 mäng. Alus: 2013. a ortofoto (Maa-amet). Mängu 
keskmete vahemaa: 341 m (2004–2010). Paikne võrdlusmäng analüüsis: Pöörikaasiku. 







 Joonis 43. Sookuninga-Suursoo mängu nihkumine aastatel 1997–2014. Alus: 2013. a ortofoto 
(Maa-amet). Mängu keskmete vahemaad: 129 m (1997–2003), 185 m (2003–2009), 615 m 
(2009–2014). Paikne võrdlusmäng analüüsis: Sookuninga-Väikesoo. 









 Joonis 44. Suru mängu nihkumine aastatel 1999–2012. Mängust lõunas paistab Suru 
(lõunapoolne) mäng, mida on vaadeldud aastatel 1999–2004. Alus: 2013. a ortofoto (Maa-
amet). Mängu keskmete vahemaad: 176 m (1999–2004), 996 m (2004–2012). Paikne 
võrdlusmäng analüüsis: Hara. 







 Joonis 45. Taga-Põlliku mängu nihkumine aastatel 1987–2011. Mängust kagus paistab 
Maalema mäng. Alus: 2013. a ortofoto (Maa-amet). Mängu keskmete vahemaa: 613 m (1987–
2011). Paikne võrdlusmäng analüüsis: Rehesaare. 







 Joonis 46. Tammikmäe mängu nihkumine aastatel 1986–2010. Alus: 2013. a ortofoto (Maa-
amet). Mängu keskmete vahemaa: 413 m (1987–2010). Paikne võrdlusmäng analüüsis: 
Võllaskatku I. 









 Joonis 47. Udriku-Punasoo mängu nihkumine aastatel 1987–2013. Alus: 2013. a ortofoto 
(Maa-amet). Mängu keskmete vahemaad: 632 m (1987–2009); 25 m (2009–2013). Paikne 
võrdlusmäng analüüsis: Võhunõmme. 








 Joonis 48. Valgesoo mängu nihkumine aastatel 1995–2012. Alus: 2013. a ortofoto (Maa-
amet). Mängu keskmete vahemaa: 887 m (2002–2012). Paikne võrdlusmäng analüüsis: 
Alajõe. 








 Joonis 49. Vennissaare mängu nihkumine aastatel 1997–2010. Mäng on ka lagunenud, sest 
ehkki mängu peamine asukoht on liikunud loodesse (2010), asub algse (1997. a suurel alal 
märgitud) mängupaiga keskme lähedal 2010. a Vennissaare 2 mäng (1 kukk) ning 
mängupaiga edelaosas Vennissaare 3 mäng (1 kukk). Alus: 2013. a ortofoto (Maa-amet). 
Mängu keskmete vahemaa: 1130 m (1997–2010). Vennissaare 2 kaugus Vennissaare (1997) 
mänguala keskmest: 132 m, Vennissaare 3 kaugus 1141 m. Paikne võrdlusmäng analüüsis: 
Reinse 1. 






 Joonis 50. Vila mängu nihkumine aastatel 1976–2012. Loodes paistab Nimetu 13 mäng ja 
edelas Nimetu 15 mäng. Alus: 2013. a ortofoto (Maa-amet). Mängu keskmete vahemaad: 
133 m (1978–1987); 458 m (1987–2012). Paikne võrdlusmäng analüüsis: Laviku. 









 Joonis 51. Väike-Pungerja mängu nihkumine aastatel 1995–2014. Alus: 2013. a ortofoto 
(Maa-amet). Mängu keskmete vahemaad: 293 m (2002–2009); 663 m (2009–2014). Paikne 
võrdlusmäng analüüsis: Selisoo 2. 











 Joonis 52. Ülesoo 2 mängu nihkumine aastatel 1987–2012. Sellest loodes asub Ülesoo 1, mis 
aastatel 1987–2013 samuti kolis. Alus: 2013. a ortofoto (Maa-amet). Mängu keskmete 
vahemaa: 931 m (1987–2012). Paikne võrdlusmäng analüüsis: Valgejõe. 








 Joonis 53. Karumölle 2 mängu lagunemine. Aastal 2009 on mängu peamine asukoht liikunud 
kirde suunas, lisaks on samal aastal loendatud lõunas Karumölle 3 mäng (1 kukk). Aastaks 
2014 on mäng liikunud tagasi varasemasse asukohta. Alus: 2013. a ortofoto (Maa-amet). 
Mängu keskmete vahemaad: 568 m (1997–2009), 610 m (2009–2014). Karumölle 3 kaugus 
Karumölle 2 1997. a mängualast: 670 m. 









 Joonis 54. Mäliste 3 mängu lagunemine. Aastal 2010 on vanas asukohas loendatud ainult üks 
kukk, aga 2009. aastal on 1440 m kaugusel läänes loendatud Mäliste 2 mäng. Mäliste 2 
mängu arvukused: 3 (2009), 5 (2010), 6 (2011), 6 (2012). Alus: 2013. a ortofoto (Maa-amet). 
Mäliste 3 mängu keskmete vahemaa: 103 m (1997–2010). Mäliste 2 mängu keskmete 
vahemaad: 224 m (2009–2010), 163 m (2010–2011), 69 m (2011–2012). 








 Joonis 55. Mölke mängu lagunemine. Lisaks loendusele vanas asukohas on aastal 2010 lääne 
pool loendatud Mölke 2 mäng (1 kukk). Alus: 2013. a ortofoto (Maa-amet). Mölke mängu 
keskmete vahemaa: 46 m (1997–2010). Mölke 2 mängu kaugus Mölke 1997. a mängualast: 
1062 m. 







 Joonis 56. Rohe mängu lagunemine. Aastal 2004 oli lisaks algsele mängule loendatud kirdes 
Rohe? mäng (2 kukke). Aastaks 2011 on Rohe mängu asukoht nihkunud. Alus: 2013. a 
ortofoto (Maa-amet). Mängu keskmete vahemaad: 411 m (2004–2011). Rohe? mängu kaugus 
Rohe 1998. a mängualast: 927 m. 










 Joonis 57. Vaki mängu lagunemine. Aastal 2010 on mängu peamine asukoht nihkunud põhja 
suunas, lisaks on 2012. aastal loendatud loodes Vilita mäng (3 kukke). Alus: 2013. a ortofoto 
(Maa-amet). Mängu keskmete vahemaa: 274 m (1987–2010). Vilita mängu kaugus Vaki 
1987. a mängualast: 1941 m. 









 Joonis 58. Virunurme mängu lagunemine. Aastatel 2010–2011 algses asukohas kukkesid ei 
nähtud. 2011. aastal loendati algsest mängust põhjas Virunurme 2 mäng (2 kukke) ja lõunas 
Virunurme 3 mäng (4 kukke). Alus: 2013. a ortofoto (Maa-amet). Virunurme 2 mängu kaugus 
Virunurme 2002. a mängualast: 1094 m; Virunurme 3 kaugus 1053 m. 
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